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Durch die Flutung stillgelegter Tagebaue entstehen zahlreiche Seen in den ostdeutschen 
Braunkohlerevieren. Sie sind überwiegend groß, oligo- bis mesotroph, und ihr Litoral ist nur 
in geringem Umfang durch Makrophyten strukturiert. Viele von ihnen sind versauert oder 
versauerungsgefährdet. In einer Feldstudie wurden (1) die Auswirkung von Seemorphologie 
und Habitatstruktur auf die Fischgemeinschaft des Senftenberger Sees, eines 1050 ha großen 
mesotrophen Tagebausees, und (2) die Säuretoleranz einheimischer Fischarten unter den hyd-
rochemischen Bedingungen der geogen versauerten Tagebauseen untersucht. 
Die Fischgemeinschaft des Senftenberger Sees wurde von Barschen (Perca fluviatilis) und 
Plötzen (Rutilus rutilus) dominiert, wobei die verschiedenen Barsch- und Plötzengrößenklas-
sen ihre Habitate durch Nutzung verschiedener Tiefenbereiche des Litorals segregierten. In-
nerhalb der flachen Litoralbereiche waren juvenile Plötzen und juvenile Güstern deutlich stär-
ker auf die wenigen Makrophytenbestände fixiert als juvenile Barsche. Die Habitatwahl der 
Barsche zeigt, dass diese in mesotrophen Seen wahrscheinlich eher von den guten Sichtver-
hältnissen als von der strukturellen Komplexität submerser Makrophytenbestände profitieren. 
Als Ursache für die unterschiedliche Habitatwahl juveniler Barsche, Plötzen und Güstern wird 
postuliert, dass diese generell verschiedene Habitatwahlstrategien verfolgen. Während der 
entscheidende Parameter für die Habitatwahl juveniler Barsche die Optimierung der Energie-
aufnahme ist, folgen juvenile Plötzen und Güstern vorrangig einer Räubervermeidungsstrate-
gie und sind daher sehr viel stärker auf strukturreiche Bereiche angewiesen. 
Die kritischen pH-Untergrenzen für die einzelnen Fischarten entsprachen weitgehend den 
publizierten Ergebnissen aus regenversauerten Weichwasserseen. Vermutlich wurde in den 
Tagebauseen der Säurestress, den die erhöhte Al-Konzentration von bis zu 0,6 mg/L verur-
sachte, durch die ebenfalls erhöhte Ca-Konzentration kompensiert.. 
Schlagwörter: 
Braunkohletagebausee, Versauerung, Säuretoleranz, Habitatstruktur, Fischgemeinschaft, 
Perca fluviatilis, Rutilus rutilus 
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Abstract 
Numerous post-mining lakes are created by flooding the pits remaining from open-cast lignite 
mining in eastern Germany. They are typically large, oligo- or mesotrophic and only sparsely 
structured by macrophytes. Many of them are acidified or at risk of acidification. The aim of 
this study was (1) to determine the effects of lake morphology and habitat structure on the fish 
community of Lake Senftenberg, a large mesotrophic post-mining lake, and (2) to determine 
the acid tolerance of indigenous fish species under the hydrochemical conditions of geogeni-
cally acidified post-mining lakes. 
The most abundant fish species in Lake Senftenberg were Eurasian perch (Perca fluviatilis) 
and roach (Rutilus rutilus). Different size classes of both species segregated along a depth 
gradient within the littoral zone. Unvegetated shallow littoral areas (depth 1-3 m) were mainly 
used by juvenile perch, whereas juvenile roach and juvenile white bream (Blicca bjoerkna) 
preferred macrophyte stands. This indicates that the structural complexity of submersed 
macrophytes is not the key factor favouring perch over roach under mesotrophic conditions. 
Instead, low turbidity is probably the most important factor. The habitat choice of juvenile 
perch, roach and white bream is suggested to reflect different habitat selection strategies. 
Whereas habitat selection of juvenile perch is predominantly driven by maximisation of food 
consumption rates, juvenile roach and juvenile white bream aim at minimising predation risk. 
Consequently, they are much more dependent on structurally complex habitats. 
The critical lower pH-thresholds of the fish species investigated in this study were similar to 
the values derived from soft water lakes affected by acid rain. The deleterious effects of ele-




post-mining lake, acidification, acid tolerance, habitat structure, fish community, Perca 
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1.1 Die Braunkohletagebauseen 
In Deutschland wird der Braunkohlebergbau mehr als 500 Tagebauseen hinterlassen, von de-
nen etwa 110 eine Fläche von mehr als 50 ha und 12 eine Fläche von mehr als 1000 ha auf-
weisen werden (NIXDORF et al. 2001, ROSE 2009). Die bedeutendsten Braunkohlereviere 
sind das Lausitzer Bergbaurevier in Brandenburg und Ostsachsen, das Mitteldeutsche Berg-
baurevier in Westsachsen, Sachsen-Anhalt und Thüringen sowie das Rheinische Bergbau-
revier in Nordrhein-Westfalen (Abb. 1). Auf diese drei Bergbaureviere entfallen etwa 98% der 






















Abb. 1: Lage der drei bedeutendsten deutschen Braunkohlereviere. 
Die entstehenden Seen sind für deutsche Verhältnisse groß; einige von ihnen, wie der Tage-
bausee Hambach und der Tagebausee Garzweiler im Rheinischen Bergbaurevier, werden mit 
Wasserflächen von bis zu 38 km² und Wassertiefen bis zu 450 m (ROSE 2009) sogar zu den 
größten und tiefsten Seen Mitteleuropas zählen.  
Während diese größten deutschen Tagebauseen erst nach 2050 im Rheinischen Bergbaurevier 
entstehen werden, begann die Flutung vieler Tagebaue im Lausitzer und Mitteldeutschen 
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Bergbaurevier bereits ab 1990 mit der drastischen Reduktion der Braunkohleförderung auf 
dem Gebiet der ehemaligen DDR. In diesen beiden Bergbaurevieren entstehen bis zum Jahr 
2050 etwa 90 der rund 110 deutschen Braunkohletagebauseen mit Wasserflächen > 50 ha 
(NIXDORF et al. 2001). Dabei entfallen 88% der entstehenden Gewässerfläche auf Seen mit 
einer Fläche zwischen 250 und 1840 ha. Die maximale Tiefe der Seen > 250 ha wird 22-78 m 
und die mittlere Tiefe meist mehr als 10 m betragen (RÜMMLER 2001, RÜMMLER et al. 
2003a). Dementsprechend werden sie im Sommerhalbjahr thermisch stabil geschichtet sein. 
Der prognostizierte oder bereits messbare Trophiegrad ist bei nahezu allen größeren Seen in 
den drei Bergbaurevieren oligo- oder mesotroph (RÜMMLER et al. 2003a, ROSE 2009, 
SCHULTZE et al. 2010).  
Die Braunkohletagebauseen zeigen vielfältige Morphologien, die in erster Linie das Resultat 
der Lagerstättencharakteristik, der eingesetzten Abbautechnologie und der Sanierungsmaß-
nahmen zur Gewährleistung der geotechnischen Sicherheit sind (LESSMANN & NIXDORF 
2001). Bei einer maximalen Ausbeutung der Bodenschätze führt der Abbau von Braunkohle 
im Tagebau häufig zu steilscharigen, tiefen Becken mit einer geringen Uferentwicklung und 
sehr schmalen Litoralbereichen. Neben diesen einfachen Hohlformen gibt es aber auch Tage-
bauseen, in denen aus ehemaligen ausgedehnten Kippenoberflächen großflächige Flachwas-
serbereiche oder Inseln entstehen. Darüberhinaus existieren weitere morphologische Sonder-
typen wie beispielsweise Tagebauseen, in denen sich tiefe und schmale Randschläuche mit 
Flachwasserbereichen abwechseln (NIXDORF et al. 2001, UHLMANN et al. 2001). 
In Bezug auf die Größe, die Tiefe und den Nährstoffgehalt sind die Tagebauseen im Lausitzer 
und Mitteldeutschen Revier mit den tiefen, nährstoffarmen glazialen Seen des Norddeutschen 
Tieflandes wie beispielsweise dem Stechlinsee vergleichbar. Es gibt jedoch einige grundle-
gende Unterschiede zu den natürlichen Seen: 
• Zahlreiche Tagebauseen sind geogen versauert. Diese Problematik ist im Lausitzer Berg-
baurevier sehr weit verbreitet, während sie im Mitteldeutschen Bergbaurevier seltener auf-
tritt (LEßMANN & NIXDORF 2002, SCHULTZE et al. 2010). 
• In den pH-neutralen Tagebauseen führt das Vorhandensein von Flachwasserzonen häufig 
nicht zur Ausbildung von ausgedehnten Röhrichtzonen und dichten submersen Makrophy-
tenbeständen, so dass hier die in klaren Seen häufig auftretende hohe strukturelle Kom-
plexität (PHILLIPS et al. 1978, SCHEFFER 1998) fehlt.  
• Als Folge der Abbautechnologie unterscheidet sich die Seemorphologie häufig maßgeb-
lich von der Morphologie natürlicher Seen. Morphologische Charakteristika der Tagebau-
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seen sind ausgedehnte sandige Litoralbereiche sowie ausgeprägte Tiefenunterschiede auf 
kleinstem Raum.  
Ziel der vorliegenden Arbeit war es, Erkenntnisse darüber zu erlangen, welche Fischgemein-
schaft sich unter diesen speziellen Bedingungen der Braunkohletagebauseen ausbildet, wie sie 
strukturiert ist, und welche intra- und interspezifischen Wechselwirkungen auftreten. 
1.2 Säuretoleranz der Fische unter den hydrochemischen Bedingungen 
der Lausitzer Tagebauseen 
Die Kohleflöze in der Lausitz und im Mitteldeutschen Revier werden von teilweise hohen 
Konzentrationen der sulfidischen Eisenerze Pyrit und Markasit begleitet (REICHEL & 
UHLMANN 1995, NIXDORF et al. 2001). Der Tagebaubetrieb bringt diese Eisendisulfide, 
die unter Luftabschluss im grundwassergefüllten Raum stabil waren, in Kontakt mit Luftsau-
erstoff. Dabei oxidieren sie über mehrere Schritte letztendlich zu Eisen(III)hydroxid und 
Schwefelsäure. Als Ergebnis der Eisendisulfidverwitterung ist das Wasser grundwasser-
gefüllter Tagebauseen durch einen generell hohen Elektrolytgehalt sowie hohe Sulfat- und 
Eisengehalte gekennzeichnet (UHLMANN et al. 2001). Der pH-Wert, der sich einstellt, wird 
maßgeblich von der Ausgangskonzentration an Eisendisulfid sowie der Pufferkapazität der 
Deckschichten bestimmt (SCHULTZE et al. 2010). In der Lausitz liegen meist hohe Konzen-
trationen an Eisendisulfid vor, während die Deckschichten in der Regel nur eine sehr geringe 
Pufferkapazität aufweisen (SCHRECK & GLÄSSER 1998). Hieraus resultieren in den Tage-
bauseen pH-Werte von 2-4 (LEßMANN & NIXDORF 1997, GELLER et al. 1998), die jahr-
zehntelang Bestand haben können. Im Mitteldeutschen Revier sind die Konzentrationen an 
Pyrit und Markasit meist niedriger als in der Lausitz. Zusätzlich wird die entstehende Säure 
häufig durch Carbonate in den Deckschichten abgepuffert (SCHRECK & GLÄSSER 1998). 
Dennoch ist die Versauerungsgefahr auch im Mitteldeutschen Revier so hoch, dass ungefähr 
die Hälfte der grundwassergefüllten Tagebauseen versauert ist oder es ohne die Durchführung 
neutralisierender Maßnahmen wäre (SCHULTZE et al. 2010).  
Die angestrebte Nutzung der Tagebauseen als Bade-, Wassersport- und Fischereigewässer ist 
in den stark sauren Gewässern nicht oder nur eingeschränkt zu realisieren. Deshalb werden 
die Seen im Rahmen der wasserwirtschaftlichen Möglichkeiten zusätzlich zu dem aufstei-
genden Grundwasser mit neutralem Oberflächenwasser geflutet (LUCKNER & EICHHORN 
1996). Neben der angestrebten Neutralisierung des pH-Wertes bewirkt diese schnelle Flutung 
auch einen Schutz der Böschungen vor Rutschungen, Abbrüchen und Erosion (LUCKNER et 
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al. 1997, UHLMANN et al. 2001, SCHULTZE & KLAPPER 2004). Selbst bei Flutung mit 
phosphorreichem Flusswasser stellen sich in der Regel oligo- oder mesotrophe Zustände ein, 
da die großen und über das Grundwasser beständig nachgelieferten Eisen- und Aluminium-
mengen über effektive Flockungs- und Fällmechanismen zu einer hohen Phosphorfestlegung 
in den Sedimenten führen (NIXDORF et al. 2001, SCHULTZE et al. 2010).  
Die Flutung mit Oberflächenwasser ist jedoch keine Gewährleistung für langfristig neutrale 
pH-Werte, da die frisch gefluteten Seen in der Regel nur über eine geringe Alkalinität verfü-
gen (LEßMANN & NIXDORF 1997). Aufgrund des hohen Versauerungspotenzials der Böden 
und des Grundwassers im Umfeld der Tagebauseen kann es daher durch Böschungsabbrüche 
oder Änderungen im Wasserregime zu einer zeitweiligen oder dauerhaften Absenkung des 
pH-Wertes kommen. Bei einzelnen Tagebauseen, wie beispielsweise dem Senftenberger See, 
ist sogar eine kontinuierliche Speisung mit Flusswasser erforderlich, um eine Wiederversaue-
rung zu vermeiden (SENSEL 1997, WERNER et al. 2001, SCHULTZE et al. 2010).  
Aufgrund der Gefahr der Wiederversauerung sind die kritischen pH-Werte für verschiedene 
Altersstadien einheimischer Fischarten von hoher Bedeutung. Zur Säuretoleranz von Fischen 
in versauerten Braunkohletagebauseen liegen außer den parallel zu der vorliegenden Arbeit 
durchgeführten Laborversuchen zur Säuretoleranz früher Lebensstadien einheimischer Fisch-
arten unter den hydrochemischen Bedingungen Lausitzer Tagebauseen (DUIS 2001a, 2001b, 
DUIS & OBEREMM 2000a, 2000b, 2001) bislang keine Erkenntnisse vor. Auch aus anderen 
Hartwasserseen oder –flüssen ist zur Säuretoleranz der Fische wenig bekannt, da sie aufgrund 
ihres Carbonat-Puffersystems nur bei starker Säurezufuhr versauern und dementsprechend 
selten sind. Versauerte Hartwasserseen und –flüsse, die sich für Analogieschlüsse eignen 
könnten, sind (1) vulkanogen saure Gewässer, (2) Gewässer, die als Folge der Trockenlegung 
von extrem schwefelhaltigen Böden in ihrem Einzugsgebiet versauert sind, und (3) durch die 
Einleitung von Minenabwässern versauerte Gewässer. 
Vulkanogen saure Gewässer sind die einzigen Hartwasserseen und –flüsse, die ohne den Ein-
fluss des Menschen versauert sind. Ein Verbreitungsschwerpunkt liegt in Japan. Hier hat sich 
im Lake Usuriko eine Population der Cyprinidenart Tribolodon hakonensis an das Überleben 
bei pH 3,4-3,8 adaptiert, wobei für die Fortpflanzung ein Zufluss mit einem höheren pH-Wert 
aufgesucht wird (SATAKE et al. 1995, KANEKO et al. 1999). In Taiwan leben Schlangen-
kopffische der Art Channa asiatica in einem mit vulkanogen saurem Wasser gespeisten Teich 
bei pH 3,5 (EZOE et al. 2001). 
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Vergleichbar mit der Versauerung der Braunkohletagebauseen verläuft die Versauerung von 
Gewässern in Finnlands Küstenregion. Die dort vorliegenden Böden sind marine Sedimente, 
die sehr reich an Eisensulfiden sind. Durch wasserbauliche Maßnahmen wurden diese Böden 
großflächig trockengelegt, wobei die Eisensulfide durch atmosphärischen Sauerstoff zu Sulfat 
oxidiert wurden. Die chemischen Prozesse, die zur Versauerung führen, entsprechen prin-
zipiell denjenigen bei der Pyrit- und Markasitoxidation in den Braunkohletagebauen. Die be-
troffene Region ist aber arm an Seen, so dass von der Versauerung vor allem die Ästuare von 
Fließgewässern betroffen sind. Der Säureeintrag in die Flüsse erfolgt episodisch zu Zeiten der 
Schneeschmelze im Frühjahr, nach starken Niederschlägen oder bei Hochwasser (URHO et 
al. 1990, HUDD et al. 1996, HUDD & LESKELÄ 1998, HUDD 2000, ÅSTRÖM et al. 2007). 
Die Untersuchungen in dieser Gegend haben sich auf das Ästuar des Flusses Kyrönjoki kon-
zentriert. Es lassen sich jedoch keine Erkenntnisse zur Säuretoleranz der dort auftretenden 
Fischarten ableiten, da der pH-Wert starken Schwankungen unterlag und das versauerte Ästu-
ar chemisch sehr heterogen war. Diese Heterogenität war das Resultat der hier stattfindenden 
Vermischung von huminstoffreichem Flusswasser mit gut gepuffertem Ostseewasser, wobei 
die Anteile von Fluss- und Ostseewasser in Abhängigkeit vom Abflussregime variierten 
(URHO et al. 1990, HUDD 2000). Artspezifische Unterschiede im Reproduktionserfolg wa-
ren weniger durch eine unterschiedliche Säuretoleranz, als durch eine unterschiedlich starke 
Überlappung der frühen Lebensstadien mit den sauren Episoden begründet (HUDD 2000). 
Der Schwerpunkt der durch die Einleitung saurer Minenabwässer („acid mine drainage“) be-
einträchtigten Fließgewässer liegt in Nordamerika. Hauptverantwortlich für die Säurebildung 
ist Pyrit, so dass die Versauerungsprozesse auch hier den Versauerungsprozessen in Braun-
kohletagebauseen entsprechen. Saure Minenabwässer enthalten häufig zusätzlich hohe Metall- 
und Salzkonzentrationen und können zur Ablagerung erheblicher Mengen an Eisenhydroxid 
auf dem Gewässergrund führen (WARNER 1971, GRAY 1997). Fließgewässerabschnitte, in 
die saure Minenabwässer eingeleitet werden, weisen häufig pH-Werte < 4 auf und sind zu-
meist fischfrei (BUTLER et al. 1973, NICHOLS & BULOW 1973, GRAY 1998, HENRY et 
al. 1999). Daher liegen für diese hydrochemischen Bedingungen nur wenige Informationen zu 
den für Fische kritischen pH-Werten vor. In einem von sauren Minenabwässern belasteten 
Fluss in den USA konnten einige Fischarten bei pH-Werten ≥ 4,9 überleben (WARNER 
1971). Bei Laborversuchen mit sauren Minenabwässern lag der LC50-48h für den Moskito-
fisch Gambusia holbrooki ebenfalls bei pH 4,9 (GERHARDT et al. 2004).  
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Im 20. Jahrhundert hat atmosphärische Deposition – der sogenannte saure Regen – die Ver-
sauerung einer großen Anzahl von ionenarmen, schwach gepufferten Weichwasserseen und  –
flüssen Mittel- und Nordeuropas, der USA und Kanadas verursacht (MAGNUSON et al. 
1984, LENHART & STEINBERG 1992). Im Gegensatz zu den zuvor beschriebenen Hart-
wasserseen und –flüssen liegen für die Weichwasserseen und –flüsse zahlreiche Studien über 
die Auswirkung der Versauerung auf Fische vor. Sie haben gezeigt, dass adulte und ältere ju-
venile Fische in der Regel eine höhere Säuretoleranz als Fischembryonen und –larven zeigen, 
so dass versauernde Gewässer als Folge ausbleibender Reproduktion zuerst durch das Fehlen 
der jüngsten Jahrgänge gekennzeichnet sind (LEUVEN & OYEN 1987, SAYER et al. 1993). 
Die Fischtoxizität in diesen Gewässern wird in erster Linie durch den pH-Wert und die Kon-
zentrationen von Aluminium und Calcium bestimmt. Mit steigender Aluminiumkonzentration 
erhöht sich die Säuretoxizität, während eine hohe Calciumkonzentration bei niedrigen pH-
Werten eine schützend auf die Fische wirkt (DRISCOLL et al. 1980, BROWN 1982, 
DEDEREN et al. 1986, ROSSELAND & STAURNES 1989, PARKHURST et al. 1990). In 
geringerem Ausmaß als durch das Aluminium wird die Fischtoxizität niedriger pH-Werte auch 
durch Eisen, Mangan oder andere Spurenmetalle erhöht (READER et al. 1988, 1989, SAYER 
et al. 1993), während Natrium, Magnesium oder Chlorid die Fischtoxizität verringern 
(ALABASTER & LLOYD 1980, RASK 1984a, HUTCHINSON et al. 1989). 
Die elektrolytreichen versauerten Tagebauseen der Lausitz und des Mitteldeutschen Reviers 
zeigen in ihrer Hydrochemie erhebliche Unterschiede zu den durch atmosphärische Deposi-
tion versauerten Gewässern Nordeuropas und Nordamerikas (Abb. 2): 
Natrium, Kalium, Calcium, Magnesium und Sulfat treten stets in höheren Konzentrationen als 
in versauerten Weichwasserseen auf, wobei die größten Konzentrationsunterschiede bei Cal-
cium, Magnesium und Sulfat bestehen. Die Konzentrationen von Eisen, Aluminium und 
Mangan weisen in beiden Seentypen eine sehr große Spannweite auf, wobei auch diese Ele-
mente im überwiegenden Teil der Tagebauseen in höheren Konzentrationen als in Weich-
wasserseen vorliegen.  
Auch bezüglich des vorherrschenden Puffersystems unterscheiden sich die sauren Tagebau-
seen grundlegend von den versauerten Weichwasserseen. Während der pH-Wert in Weich-
wasserseen zumeist durch das Al(OH)x-Puffersystem im Bereich zwischen pH 4,5 und 5,5 
stabilisiert wird, wird der pH-Wert in den sauren Tagebauseen vorwiegend durch das 
Fe(OH)x-Puffersystem bestimmt. Er liegt deshalb in der Regel bei 2-4. Es gibt nur sehr we-
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nige Tagebauseen mit pH-Werten im aluminiumgepufferten Bereich (GELLER et al. 1998, 
NIXDORF et al. 2001). 
 
Abb. 2: Ionenkonzentrationen in regenversauerten Weichwasserseen und –flüssen Nordeuropas und 
Nordamerikas (pH 3,9-5,5), in versauerten Lausitzer Tagebauseen (pH 3,0-4,1) und in versauerten 
Mitteldeutschen Tagebauseen (pH 3,0-4,0). Die Daten stammen für regenversauerte Gewässer aus 
SAYER et al. (1993), für Lausitzer Tagebauseen aus REICHEL & UHLMANN (1995), KATZUR & 
ZIEGLER (1997), NIXDORF et al. (1998b) sowie UHLMANN et al. (2001). Die Daten für Mittel-
deutsche Tagebauseen wurden HUPFER & SCHULTZE (1994) sowie GELLER et al. (1998) entnom-
men. 
 
A priori ist nicht bilanzierbar, wie die im Vergleich zu regenversauerten Weichwasserseen 
stark erhöhten Ionenkonzentrationen den Säurestress bei niedrigen pH-Werten verändern, da 
sowohl die Konzentrationen der unter Weichwasserbedingungen toxizitätssteigernden Alumi-
nium-, Eisen- und Manganionen, als auch die Konzentrationen der den Säurestress min-
dernden Calcium-, Magnesium-, Natrium- und Chloridionen in den Tagebauseen erhöht sind. 
Darüber hinaus ist zu erwarten, dass die im Vergleich zu versauerten Weichwasserseen und  
–flüssen veränderte Ionenzusammensetzung der Tagebauseen auf verschiedene Fischarten 
unterschiedlich stark wirkt. So zeigten FREDA & MCDONALD (1988), dass es sowohl 
Fischarten gibt, bei denen eine erhöhte Calciumkonzentration die Säuretoleranz erhöht, als 
auch Fischarten wie beispielsweise den mit dem Flussbarsch nahe verwandten Gelbbarsch 
Perca flavescens, bei denen eine steigende Calciumkonzentration keine erhöhte Säuretoleranz 
bewirkt. Auch die Empfindlichkeit gegenüber einer erhöhten Aluminiumkonzentration ist 
artspezifisch (POLÉO et al. 1997).  
Aufgrund der großen hydrochemischen Unterschiede zwischen den Tagebauseen und den re-
genversauerten Weichwasserseen muss angenommen werden, dass die Ergebnisse der unter 
den hydrochemischen Bedingungen der Weichwasserseen durchgeführten Studien zur Säu-
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retoleranz von Fischen nicht ohne weiteres auf die Tagebauseen übertragbar sind. Ziel der 
Untersuchung war daher festzustellen,  
(1) wie sich die hohen Ionenkonzentrationen der geogen versauerten Tagebauseen auf die 
Säuretoleranz der wichtigsten einheimischen Fischarten auswirken, und 
(2) bei welchen pH-Werten die kritischen Untergrenzen für das Überleben und die Fortpflan-
zung der einzelnen Fischarten liegen. 
Zur Beantwortung dieser Fragen wurde eine Kombination von Labor- und Freilanduntersu-
chungen durchgeführt. Unter Laborbedingungen untersuchten DUIS (2001a, 2001b) bzw. 
DUIS & OBEREMM (2000a, 2000b, 2001) die Säuretoleranz früher Lebensstadien von Klei-
ner Maräne, Hecht und Schleie. Zur Überprüfung der Ergebnisse unter Freilandbedingungen 
sowie zur Gewinnung von Erkenntnissen über die Säuretoleranz älterer Lebensstadien und 
weiterer Fischarten wurde im Rahmen der vorliegenden Arbeit eine Reihe von Freilandunter-
suchungen an Lausitzer Tagebauseen durchgeführt. 
Der größte Teil der Untersuchungen erfolgte im Senftenberger See, der mit einer Wasserfläche 
von 1050 ha einer der größeren Tagebauseen der Lausitz ist.  
• Während der Hauptteil des Sees durch die kontinuierliche Durchströmung mit Flusswas-
ser in einem pH-neutralen Zustand gehalten wird, ist ein Bereich des Sees hydrologisch 
von der Durchströmung weitgehend abgekoppelt und mit einem pH-Wert von 3,0-3,8 
stark sauer. Zwischen diesem Seeteil und dem Rest des Sees hat sich ein pH-Gradient 
ausgebildet. Die Verteilung der verschiedenen Fischarten innerhalb des pH-Gradienten 
wurde analysiert. 
• Im Untersuchungsjahr 1998 kam es zu einer kontinuierlich zunehmenden Versauerung 
einer vom Wasseraustausch weitgehend isolierten Bucht des Senftenberger Sees. Der pH-
Wert sank von pH 7,3 im Frühjahr auf pH 3,5 im Herbst. Die Auswirkung der zu-
nehmenden Versauerung auf die Fischartenzusammensetzung in der Bucht wurde unter-
sucht. 
• Im Winter 1994/1995 und im Frühjahr 1995 kam es im Senftenberger See aufgrund von 
Wasserstandsabsenkungen und der unterbrochenen Zufuhr von pH-neutralem Flusswasser 
zur zeitweiligen Wiederversauerung auf pH-Werte zwischen 4,5 und 5,1 (SENSEL 1997, 
KOCH et al. 1999, LUCKNER et al. 1999). Die Auswirkung dieser pH-Absenkung auf 
den Reproduktionserfolg derjenigen Fischarten, deren Laichzeit mit der Wiederver-
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sauerung überlappte, wurde anhand der Altersklassenzusammensetzung des Fischbestan-
des rekonstruiert. 
Ergänzend wurde der Fischbestand des Olbasees und des Erika-Sees erfasst. Der Olbasee ist 
ein bereits seit 1929 mit Wasser gefüllter und mit pH 3,5-4,1 stark saurer Tagebausee der Lau-
sitz, der regelmäßig von Sporttauchern betaucht wird. Dabei wurden 1995 mit der Sichtung 
von Barschen erstmalig Fische im Olbasee nachgewiesen. Es ist davon auszugehen, dass die 
Barsche 1994 oder 1995 durch Besatz in den See gelangten (J. Signer, Sächsische Landesan-
stalt für Landwirtschaft, pers. Mitt.). Der Erika-See ist ein dem Senftenberger See benachbar-
ter Tagebausee, in dem ein Teilbereich in den Sommermonaten regelmäßig versauert, wobei 
die pH-Werte bis auf pH 4,3 absinken (NIXDORF et al. 2001). 
1.3 Einfluss von Seemorphologie und Habitatstruktur auf die Fischge-
meinschaft 
Vergleichende Untersuchungen an Seen in Mittel- und Nordeuropa (HOLMGREN & APPEL-
BERG 2000, OLIN et al. 2002, GARCIA et al. 2006, MEHNER et al. 2007b) haben gezeigt, 
dass die Fischgemeinschaft im Gegensatz zu der Annahme in älteren Arbeiten (z. B. 
HARTMANN & NÜMANN 1977, LEACH et al. 1977, PERSSON et al. 1991) nicht nur den 
Trophiegrad widerspiegelt, sondern auch von Eigenschaften der Seemorphologie wie Seeflä-
che, –volumen oder –tiefe beeinflusst wird. So erwies sich beispielsweise die mittlere Seetiefe 
(MEHNER et al. 2007b) oder die maximale Seetiefe (GARCIA et al. 2006) als eine wichtige 
Kenngröße zur Differenzierung verschiedener Seetypen, die sich fischzönotisch unterschie-
den. 
Die Morphologie der Tagebauseen unterscheidet sich oft erheblich von der natürlicher Seen. 
Charakteristisch sind ausgeprägte Tiefenunterschiede auf kleinstem Raum und teilweise aus-
gedehnte sandige Litoralbereiche (UHLMANN et al. 2001). Die sandigen Sedimente der pH-
neutralen mesotrophen Tagebauseen werden trotz ausreichender Sichttiefen nur sehr langsam 
und spärlich durch emerse und submerse Makrophyten besiedelt. 
Als Faktoren, die die Biomassen submerser Makrophyten in natürlichen Gewässern begren-
zen, werden neben der Sichttiefe vor allem zu hohe Strömung, zu hoher Wellenschlag oder zu 
geringe Sedimentstabilität diskutiert (CHAMBERS & KALFF 1985, MADSEN & ADAMS 
1989, ISTVÁNOVICS et al. 2008). Wellenschlag führt sicherlich auch an den windexponier-
ten Ufern der großen Braunkohletagebauseen zu einer Störung der Makrophytenbestände. 
Zusätzlich liegen in den verkippten Uferbereichen der Lausitzer Tagebauseen typischerweise 
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sandige Sedimente mit geringer Korngrößenvariabilität in lockerer Schüttung vor 
(LUCKNER et al. 1997). Es ist davon auszugehen, dass diese in Erosionszonen eine zu gerin-
ge Stabilität aufweisen, um große Pflanzenbiomassen zu verankern.  
Weitere Ursachen für nur spärlich ausgeprägte emerse und submerse Makrophytenbestände 
liegen bei einigen Tagebauseen in bewirtschaftungsbedingten Wasserspiegelschwankungen 
sowie in der Phytotoxizität kohlehaltiger tertiärer Sande, die beispielsweise die Substrate im 
Bereich der Insel (Innenkippe) des Senftenberger Sees dominieren. Diese Substrate, die durch 
einen hohen Elektrolytreichtum gekennzeichnet sind, schränken die Vitalität von Röhrichten 
in beachtlichem Maße ein (CHABBI & UCHTMANN 1998). Neben dem niedrigen pH-Wert 
in den Sedimenten können sich die hohen Konzentrationen an Fe (II) und die möglicherweise 
vorkommenden Schwermetalle negativ auf das Wachstum von Makrophyten auswirken 
(KOSCHORREK et al. 2004). Daher sind stark kohlehaltige Tertiärsande im Wasser-Land-
Übergangsbereich auch nach Jahrzehnten noch vegetationsfrei (MEINHARDT 1997). 
In der Konsequenz sind in Braunkohletagebauseen hohe Biomassen submerser und emerser 
Makrophyten nur an windgeschützten Flachufern zu erwarten, an denen der Anteil besied-
lungsfeindlicher tertiärer Sedimente gering ist. Wenn diese nur in geringem Umfang vorhan-
den sind, fehlt den Tagebauseen ein Habitatkomplex, der für natürliche mesotrophe Seen ty-
pisch (PHILLIPS et al. 1978, DUARTE et al. 1986, SCHEFFER 1998) und für die 
erfolgreiche Koexistenz von Fischarten sehr bedeutend sein kann. Die Bedeutung des Phytals 
für die Fischgemeinschaft beruht im Wesentlichen auf vier Funktionen: 
(1) Das Phytal bietet juvenilen Fischen Schutz vor Räubern, die ihre Beute innerhalb struktu-
rell komplexer Habitate einerseits nicht so leicht entdecken und andererseits nicht so 
leicht fangen können wie in offenen Bereichen (SAVINO & STEIN 1982, WERNER & 
HALL 1988, PERSSON & EKLÖV 1995, PERSSON & CROWDER 1998).  
(2) Im Phytal stehen den Fischen im Vergleich zu makrophytenfreien Bereichen mehr 
Makroinvertebraten als Nährtiere zur Verfügung (DIEHL & KORNIJÓW 1998).  
(3) Durch Makrophyten strukturierte Litoralbereiche können Fischen, die aufgrund ihrer Wen-
digkeit besonders effektiv Nährtiere in strukturell komplexen Habitaten erbeuten können, 
einen Konkurrenzvorteil gegenüber größeren Artgenossen oder anderen Arten bringen 
(WINFIELD 1986, DIEHL 1988, PERSSON 1991, PERSSON & CROWDER 1998). 
(4) Im Phytal finden die juvenilen Fische höhere Wassertemperaturen als in den tieferen See-
bereichen und damit bessere Wachstumsbedingungen (STOLL et al. 2008). 
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Strukturell komplexe Makrophytenbestände haben aus den oben genannten Gründen einen 
tiefgreifenden Einfluss auf die Interaktionen zwischen verschiedenen Fischarten und –alters-
klassen und damit auf die Arten- und Größenklassenzusammensetzung der Fischgemein-
schaft. In ihrem Review kommen DIBBLE et al. (1996) zu der Erkenntnis, dass makrophyten-
freie Bereiche generell eine niedrigere Fischdichte und -artenzahl aufweisen als makrophyten-
strukturierte Bereiche desselben Gewässers. PERSSON & EKLÖV (1995) sowie DIEHL & 
KORNIJÓW (1998) postulierten, dass die Abundanz piscivorer Fische in europäischen Seen 
gemäßigter Breiten über diverse positive Feedback-Mechanismen durch die Abundanz sub-
merser Makrophyten gesteuert wird.  
Angesichts der hohen Bedeutung, die dem Phytal für die Interaktionen innerhalb der Fisch-
gemeinschaft zugemessen wird, stellt sich die Frage, welche Fischgemeinschaft sich unter den 
Bedingungen mesotropher, strukturarmer Tagebauseen ausbildet, und welche inter- und 
intraspezifischen Wechselwirkungen hier auftreten. Von besonderem Interesse sind dabei die 
Interaktionen zwischen den in mesotrophen europäischen Seen meist dominierenden Arten 
Barsch und Plötze (HORPPILA at al. 2000, JEPPESEN et al. 2000, MEHNER et al. 2005, 
ESTLANDER et al. 2010). Die von PERSSON et al. (1991) für südschwedische mesotrophe 
Seen beschriebene Barschdominanz wird ursächlich auf die dort vorhandenen Makrophyten-
bestände zurückgeführt (z. B. CHRISTENSEN & PERSSON 1993, PERSSON & 
CROWDER 1998, SCHEFFER 1998, PERROW et al. 1999). Dieser Zusammenhang wurde 
aus Laborversuchen abgeleitet, in denen die Barsche den Plötzen bei Anwesenheit von 
Makrophyten überlegen waren (WINFIELD 1986, DIEHL 1988, PERSSON 1991, 
CHRISTENSEN & PERSSON 1993). Im Umkehrschluss sollte die Strukturarmut in me-
sotrophen Braunkohletagebauseen Plötzen gegenüber Barschen begünstigen. Allerdings ist 
bislang durch Freilanduntersuchungen unbelegt, dass strukturelle Komplexität tatsächlich der 
entscheidende Faktor für den Erfolg von Barschen in mesotrophen Seen ist, da die strukturelle 
Komplexität natürlicher Seen bei Abwesenheit anderer Störgrößen (z. B. Wellenschlag) in der 
Regel positiv mit der Sichttiefe korreliert ist (DUARTE et al. 1986). Es ist deshalb durchaus 
möglich, dass alternativ die Sichttiefe der entscheidende Faktor ist, da Barsche aufgrund ihrer 
optischen Orientierung bei der Nahrungsaufnahme von steigenden Sichttiefen profitieren 
(BERGMAN 1988, DIEHL 1988, JACOBSEN et al. 2002, NURMINEN et al. 2010a, 2010b), 
während Plötzen für die Nahrungsaufnahme nicht auf gute Sichtverhältnisse angewiesen sind 
(DIEHL 1988, NURMINEN et al. 2010a). Aufgrund dieser Unsicherheiten über die tatsächli-
che Bedeutung von Makrophyten für die Interaktionen zwischen Barschen und Plötzen lässt 
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sich nicht prognostizieren, welche Dominanzverhältnisse sich in strukturarmen mesotrophen 
Seen einstellen.  
Gleichzeitig liegen bislang nur sehr wenige Erkenntnisse vor, welche Funktion strukturarme 
Litoralbereiche in mesotrophen Seen für die Fischgemeinschaft erfüllen. Im Bodensee werden 
die ufernächsten strukturarmen Litoralbereiche mit Wassertiefen < 50 cm bevorzugt von juve-
nilen Bleien, Döbeln, Haseln und Ukeleien aufgesucht (FISCHER & ECKMANN 1997, 
STOLL et al. 2008). Während juvenile Bleie diese Bereiche nur in den Monaten aufsuchen, in 
denen die submersen Makrophyten in den tieferen Litoralbereichen noch keine dichten Be-
stände entwickelt haben, bevorzugen die anderen drei Cyprinidenarten diese ufernächsten 
Litoralbereiche sogar generell gegenüber den tieferen Litoralbereichen. Eine Nutzung ufer-
naher Flachwasserbereiche durch Fischlarven und 0+-Fische ist auch aus Flüssen und Stau-
seen beschrieben (COPP 1990, DUNCAN & KUBEČKA 1995, MATĚNA 1995). Dabei wer-
den Bereiche mit einer geringen Neigung bevorzugt (DUNCAN & KUBEČKA 1995). Die 
Nutzung der ufernahen Flachwasserbereiche erfolgt vermutlich vorrangig zur Vermeidung 
von Räubern. Im Bodensee bieten diese Bereiche ein Refugium vor piscivoren Barschen, die 
diese flachen Bereiche meiden (STOLL et al. 2008). In Laborversuchen wiesen EKLOEV et 
al. (1994) nach, dass der Prädationserfolg piscivorer Barsche in sehr flachen Bereichen tat-
sächlich abnimmt. Eine Funktion als Refugium für die prädationsgefährdeten Altersstadien 
können jedoch wahrscheinlich nur die flachsten Bereiche des strukturarmen Litorals erfüllen. 
Über die Funktion, die strukturarme Litoralbereiche mit Wassertiefen ≥ 1,0 m für die Fisch-
gemeinschaft haben, liegen hingegen außer der Untersuchung von LEWIN et al. (2004), in 
der juvenile Barsche und Plötzen bei ihren tagesperiodischen Einwanderungen aus strukturell 
komplexen in strukturarme Litoralbereiche die im Mittel nur 0,65 m tiefen Litoralbereiche 
signifikant über die im Mittel 1,3 m tiefen Litoralbereiche präferierten, kaum Erkenntnisse 
vor. 
In der vorliegenden Arbeit sollte daher untersucht werden,  
(1) welche Artengemeinschaft sich unter den Bedingungen mesotropher, strukturarmer Braun-
kohletagebauseen ausbildet, 
(2) welchen Einfluss Strukturarmut in mesotrophen Seen auf die inter- und intraspezifischen 
Wechselwirkungen von Barschen und Plötzen hat, und 
(3) welche Funktion strukturarme Flachwasserbereiche für die Fischgemeinschaft erfüllen. 
Zur Beantwortung dieser Fragen wurden die Verteilungsmuster der verschiedenen Fischarten 
und Größenklassen, die Nahrungsverfügbarkeit in den verschiedenen Habitattypen, die Nah-
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rungszusammensetzung der piscivoren Fische sowie das Wachstum der Barsche und Plötzen 
bestimmt. Als Untersuchungsgewässer wurde der Senftenberger See, ein großer, mesotropher 
Braunkohletagebausee in der Lausitz, ausgewählt. Der See verfügt über Sichttiefen, die mit 
den Sichttiefen natürlicher mesotropher Gewässer vergleichbar sind, und über ausgedehnte 
sandige Flachwasserbereiche, die trotz ausreichender Sichttiefen nur zu einem sehr geringen 
Anteil durch submerse Makrophyten strukturiert sind. Darüber hinaus weist er die für Braun-
kohletagebauseen typische hohe Tiefenvariation auf. 
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2 Material und Methoden  
2.1 Untersuchungsgewässer 
2.1.1 Senftenberger See 
Der Senftenberger See weist eine Wasserfläche von 1050 ha auf und liegt im Niederlausitzer 
Braunkohlerevier. Er entstand durch Flutung des Tagebaus Niemtsch. Nach Aufgabe der 
Braunkohleförderung im Jahr 1966 wurde er durch den einsetzenden Grundwasseranstieg 
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Abb. 3: Senftenberger See. Zwischen dem stark sauren Südteil und dem pH-neutralen Nordteil des 
Sees bildet sich ein pH-Gradient aus. 
 
Der Endwasserspiegel wurde 1972 erreicht (LAUBAG & LBV 1995). Der See wird seither 
kontinuierlich im Nebenschluss von Wasser aus der Schwarzen Elster durchflossen (Abb. 3), 
so dass die theoretische Wassererneuerungszeit im pH-neutralen Teil des Senftenberger Sees 
lediglich 2,4 Jahre beträgt1. Hierdurch wird der größte Teil des Sees mit einem Volumen von 
62 Mio. m³ und einer Wasserfläche von 910 ha seit 1978 – mit Ausnahme einer pH-Absen-
kung im Jahr 1995 – im carbonatgepufferten pH-Bereich von pH 6-8 stabilisiert 
(BENNDORF 1994, SENSEL 1997, WERNER et al. 2001). Das im Südwesten des Senften-
berger Sees liegende Südfeld ist vom Wasseraustausch mit dem Rest des Sees weitgehend ab-
gekoppelt. Zusätzlich sind durch Rutschungen und Böschungsabbrüche in den letzten Jahr-
                                                 
1 Errechnet aus unveröffentlichten Zuflussdaten des Landesumweltamtes Brandenburg für den Zeitraum 1996-
1998 und dem Seevolumen ohne den versauerten Südteil. 
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zehnten wiederholt große Mengen FeS2-haltiger Böden ins Südfeld gelangt. Aufgrund dieser 
beiden Gegebenheiten ist der südliche Seeteil mit einer Wasserfläche von 140 ha und einem 
Volumen von 13 Mio m³ noch immer stark sauer (pH 3,0-3,8). Im Übergangsbereich zwischen 
dem sauren Südteil und dem neutralen Hauptteil bildet sich ein pH-Gradient aus, der im Un-
tersuchungszeitraum pH-Werte von 3,2 bis 7,5 aufwies. 
Der See ist in vier Seebecken mit Wassertiefen zwischen 18 m und 24 m gegliedert: das Els-
terfeld, das Nordfeld und das Ostfeld im pH-neutralen Bereich sowie das stark saure Südfeld 
(Abb. 5). Die tiefen Bereiche der Becken sind nicht miteinander verbunden. 
Das Außenufer des Senftenberger Sees ist nur gering ausdifferenziert und mit Ausnahme der 
Strandbereiche durch steile, teilweise durch Steinschüttungen befestigte Böschungen gekenn-
zeichnet. Im See ist aus der ehemaligen Förderbrückenkippe eine buchtenreiche Insel mit ei-
ner Fläche von 266 ha (LAUBAG & LBV 1995), einer stark ausdifferenzierten Uferlinie und 
ausgedehnten Flachwasserzonen mit Wassertiefen zwischen 1 m und 3 m entstanden. Mehr 
als ein Drittel der Seefläche des pH-neutralen Seebereichs weist eine Wassertiefe von höchs-
tens 3 m auf. Dennoch ist der pH-neutrale Seebereich nur sehr spärlich von submersen oder 
emersen Makrophyten bewachsen.  
Der See wird als Speicher bewirtschaftet. Die Hauptfunktionen der Speicherbewirtschaftung 
sind die Niedrigwasseraufhöhung der Schwarzen Elster, der Hochwasserschutz sowie die 
Wasserbereitstellung für ein Wasserwerk (Uferfiltrat), ein Kraftwerk und - in geringem Um-
fang - für Bewässerungszwecke (SENSEL 1997). Der Betriebsstauraum (97,8-99,0 mNN) 
wird in Abhängigkeit von den hydrologischen Verhältnissen und den konkreten Nutzungsan-
forderungen im Sommer entleert und im darauf folgenden Winterhalbjahr wieder bis zum 
Normalstauziel von 99,0 mNN aufgefüllt. Hieraus resultieren Wasserstandsschwankungen, 
deren Amplitude im Jahresverlauf in den Jahren 1989-1998 stets zwischen 0,5 und 1,0 m lag. 
Die Wasserstandsschwankungen für den Untersuchungszeitraum 1996-1998 sind in Abbil-























































































Abb. 4: Wasserstand im Senftenberger See (nach unveröffentlichten Daten des Landesumweltamtes 
Brandenburg). 
Der Senftenberger See befindet sich in schwach mesotrophem Zustand. Der Trophieindex 
nach LAWA (1998) war 1,79 im Untersuchungsjahr 1997 und 1,80 im Untersuchungsjahr 
1998 (Tab. 1). Daten zur Hydrochemie des Senftenberger Sees lagen für den Untersuchungs-
zeitraum aus Analysen der BTU Cottbus sowie des Landesumweltamtes Brandenburg vor. 
Ergänzend wurden 1997 in Zusammenarbeit mit dem Chemielabor des Leibniz-Instituts für 
Gewässerökologie und Binnenfischerei (IGB) an 2-3 Terminen die Konzentrationen von Na, 
K, Ca, Mg, Mn, gesamtem gelösten Al (Altd), organisch komplexiertem Al (Alo), Fe, Cl-, 
SO42- und gelöstem organischen Kohlenstoff (DOC) bestimmt. Alle Proben wurden filtriert 
(Cellulose-Acetat-Filter, Porenweite 0,45 µm) und gemäß den Deutschen Einheitsverfahren 
analysiert (DEV 1986-1998, ZWIRNMANN et al. 1999). Die Details der analytischen Me-
thodik sind bei DUIS (2001a) sowie DUIS & OBEREMM (2000a) beschrieben. Die che-
misch-physikalischen Parameter sowie die Konzentrationen der Hauptwasserinhaltsstoffe sind 
in Tabelle 2 aufgeführt.  
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Tab. 1: Gesamtphosphor-Konzentration, Sichttiefe und mittlere Chlorophyll a-Konzentration sowie 
resultierender Trophieindex nach LAWA (1998) im pH-neutralen Bereich des Senftenberger Sees in 
den Jahren 1997 und 1998. Die Gesamtphosphor- und Chlorophyll a-Konzentrationen wurden aus 
unveröffentlichten Messdaten des Landesumweltamtes Brandenburg an den Messstellen „Betriebs-
zentrale“, „Ostfeld“ und „Elsterfeld“ berechnet (n.b. = nicht bestimmt). 
 1997 1998 
Gesamtphosphor-Konzentration [µg/L] zur Frühjahrszirkulation n.b. 20 
Epilimnische Gesamtphosphor-Konzentration [µg/L] während der Sommerstag-
nation (Mittelwert) 10,8 13,9 
Sichttiefe [m] (Sommermittelwert Mai-September ohne Klarwasserstadium) 3,7 3,4 
Chlorophyll a-Konzentration [µg/L] (Sommermittelwert Mai-September ohne 
Klarwasserstadium) 3,8 3,2 
Trophieindex nach LAWA  1,79 1,80 
Tab. 2: Hydrochemie des Senftenberger Sees. Datenquellen: Eigene Messdaten 1996-1998; Messdaten 
der BTU Cottbus (NIXDORF et al. 2001, unveröffentlichte Messdaten der BTU Cottbus von 1995 und 
1996 (D. Leßmann, pers. Mitt.)); Messdaten des Landesumweltamtes Brandenburg (SENSEL 1997, 
unveröffentlichte Messdaten des Landesumweltamtes Brandenburg für 1997 und 1998 (F. Sensel, pers. 
Mitt.)). Messwerte aus anoxischen Tiefenstufen des Hypolimnions wurden nicht berücksichtigt. 
 Südfeld Hauptteil 
pH-Wert 3,0-3,8 6,0-7,8 
Leitfähigkeit [µS cm-1] 782-850 614-730 
Na [mg L-1] 20-21 24-25 
K [mg L-1] 7,0-7,3 8,5-8,6 
Ca [mg L-1] 68-94 46-113 
Mg [mg L-1] 9-28 8-33 
Cl- [mg L-1] 25-39 25-44 
SO42- [mg L-1] 216-308 178-266 
Fe ges. gel. [mg L-1] 0,13-6,2 0,01-4,3 
Fe2+ [mg L-1] 0,03-3,5 0,02-1,0 
Altd [mg L-1] 0,015-0,60 0,007-0,40 
Alo [mg L-1] 0,01-0,04 0,01-0,03 
Mn [mg L-1] 0,19-1,66 0,01-0,69 
As [µg L-1] 0,4-14,4 0,3-14,7 
Cd [µg L-1] 0,1-0,2 0,1 
Cu [µg L-1] 2,9-9,1 0,5-7,0 
Ni [µg L-1] 8,3-23,4 4,8-23,0 
Pb [µg L-1] 1,0-4,5 0,8-2,7 
Zn [µg L-1] 31-58 4,0-83 
DOC [mg L-1] <0,2-1,4 3,2-3,6 
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Messstellen innerhalb des pH-Gradienten 
Bei der Untersuchung der Fischverteilung innerhalb des pH-Gradienten wurden ausschließlich 
Messstellen beprobt, die aufgrund dichter submerser Bestände der Zwiebelbinse Juncus bul-
bosus eine hohe strukturelle Komplexität aufwiesen. Dieses waren die Messstellen 1-3 
(Abb. 5). Die Messstelle 4 im pH-Gradienten wies im Untersuchungsjahr 1996 und im Früh-
jahr 1997 ebenfalls dichte submerse Bestände von Juncus bulbosus auf. Danach erfolgte je-
doch ein fast vollständiger Rückgang der Makrophyten, so dass die Messstelle 4 im weiteren 
Verlauf des Jahres 1997 sowie im gesamten Jahr 1998 strukturarm war und dem Habitattyp 
Flaches Litoral zuzuordnen war. Sie wurde deshalb ab Mai 1997 nicht mehr für die Untersu-
chung der Artenzusammensetzung in Abhängigkeit vom pH-Wert berücksichtigt. Eine den 
Messstellen innerhalb des pH-Gradienten vergleichbare strukturelle Komplexität wies die 
Messstelle 7 auf, so dass die Befischungsergebnisse an dieser Messstelle zur Erweiterung der 
Datenbasis verwendet wurden.  
 
























Abb. 5: Lage der Messstellen im Senftenberger See. 
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Messstellen in den nicht versauerten Seebereichen 
Zur Untersuchung der Fischverteilungsmuster sowie der begleitenden biotischen und abioti-
schen Parameter wurde der pH-neutrale Teil des Senftenberger Sees in die nachfolgend spe-
zifizierten sechs Habitattypen untergliedert, von denen vier dem Benthal und zwei dem Pela-
gial zuzuordnen sind (vgl. Abb. 5 und 7): 
• Phytal (Messstellen 3 und 7): Durch dichte Bestände submerser Makrophyten (v.a. sub-
merse Bestände der Zwiebelbinse Juncus bulbosus) strukturierte Litoralbereiche mit einer 
Wassertiefe von maximal 3 m. Details zur Lage der beiden Messstellen sind in Tabelle 3 
aufgeführt. Die Bucht, in der sich Messstelle 7 befindet, verfügt nur über eine schmale 
Verbindung zum Rest des Sees. Die Wassertiefe der Verbindung und somit vermutlich 
auch die Passierbarkeit für Fische ist wasserstandsabhängig. Bei niedrigen Wasserständen 
kommt es zusätzlich zu einer Versauerung der Bucht (vgl. Kap. 3.1.2). Deshalb wurde 
Messstelle 7 nur bei denjenigen Probenahmen berücksichtigt, bei denen ein hoher Wasser-
stand einen neutralen pH-Wert an der Messstelle sowie einen Wasserstand von mindestens 
50 cm an der flachsten Stelle der Verbindung zwischen Messstelle 7 und dem Hauptteil 
des Sees gewährleistete. 
• Flaches Litoral (Messstellen 4, 6 und 9): Strukturarme Litoralbereiche mit einer Wasser-
tiefe von maximal 3 m. Details zu den drei Messstellen sind in Tabelle 3 aufgeführt. Sie 
unterschieden sich in ihrer Wind- und Wellenexposition, der Entfernung zu den tiefen Be-
cken und der Entfernung zu den durch Makrophyten stark strukturierten Bereichen (vgl. 
Abb. 5 und 24, Tab. 3). 
• Tiefes Litoral (Messstellen B und C): Strukturarme, tiefe Litoralbereiche, die uferfern an 
das Flache Litoral anschließen. Ausgehend von einer mittleren Sichttiefe von 3,2 m im 
Jahr 1996 (SENSEL 1997) wurde die Untergrenze der euphotischen Zone und damit die 
Grenze zwischen Litoral und Profundal nach TILZER (1988) auf  
2,35 ⋅  ≈ 9 m 
geschätzt. Die Wassertiefe, in der die Grundstellnetze ausgebracht wurden, lag zwischen 
5 m und 9 m. Während der Sommerstagnation wurde die Untergrenze dabei so gewählt, 
dass alle Netze im Epilimnion positioniert waren. 
• Profundal (Messstellen A und D): Tiefenzone des Benthalbereichs. Die Wassertiefe, in der 
die Grundstellnetze ausgebracht wurden, betrug 15-23 m. 
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• Pelagial Epilimnion (Messstellen A und D): Obere Lamelle des Freiwasserkörpers von 
der Wasseroberfläche bis zum Beginn des Metalimnions, jedoch maximal bis in eine Was-
sertiefe von 9 m. Das Pelagial Epilimnion wurde tiefenstratifiziert mit 2 Sätzen pe-
lagischer Kiemenstellnetze befischt. Der Netzsatz Pelagial Epilimnion oben befischte die 
Wasserlamelle von der Wasseroberfläche bis in 3-4 m Wassertiefe, der Netzsatz Pelagial 
Epilimnion unten die Wasserlamelle zwischen 3-4 m Wassertiefe und 6-9 m Wassertiefe. 
• Pelagial Hypolimnion (Messstellen A und D): Tiefenbereich des Pelagials unterhalb der 
Thermokline; im ungeschichteten See unterhalb von 9 m. Es wurde mit pelagischen Kie-
menstellnetzen befischt. 















Phytal 3 1,2-3,4 m 30-70 m 530 m gering 
Phytal 7 1,0-3,0 m 50 m 1000 m sehr gering 
Flaches Litoral 4 1,2-3,0 m 40-120 m 260 m gering 
Flaches Litoral 6 1,4-2,8 m 50-100 m 190 m hoch 
Flaches Litoral 9 1,6-3,0 m 20-40 m 1400 m gering 
 
2.1.2 Olbasee und Erika-See 
Während der Einfluss der Seemorphologie und der Habitatstruktur auf die Verteilung und 
Funktion der Fischgemeinschaft ausschließlich im Senftenberger See untersucht wurde, wur-
de die Säuretoleranz einheimischer Fischarten unter den hydrochemischen Bedingungen ver-
sauerter ostdeutscher Tagebauseen zusätzlich stichpunktartig im Olbasee und im Erika-See 
untersucht.  
Der Olbasee bei Kleinsaubernitz in Sachsen ist ein geogen versauerter Lausitzer Tagebausee 
(pH 3,5-4,1). Er wurde im Zeitraum von 1927 bis 1932 geflutet und weist eine Wasserober-
fläche von 50 ha sowie eine maximale Tiefe von 32 m auf. Der Olbasee verfügt in weiten Be-
reichen über ein gewachsenes Ufer. Dieses bietet eine ausreichende Untergrundfestigkeit für 
die Etablierung von emersen und submersen Makrophyten, so dass sich ein ausgedehnter 
Schilfgürtel und dichte submerse Bestände der Zwiebelbinse (Juncus bulbosus) entwickelt 
haben. Daten zur Hydrochemie des Olbasees wurden von der Sächsischen Landesanstalt für 
Landwirtschaft bereitgestellt (Tab. 4). 
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Der Erika-See (Abb. 6) ist ein dem Senftenberger See benachbarter Tagebausee. Er ist zu-
sammen mit dem Kortitzmühler See, mit dem er verbunden ist, aus dem Tagebau Laubusch 
hervorgegangen. Nach Beendigung der Kohleförderung im Jahr 1962 füllte sich das Restloch 
mit Grundwasser. Zusätzlich erfolgte die Einleitung von Grubenwässern aus aktiven Tage-
bauen, von Abwasser aus einer Aluminiumhütte und einem Kraftwerk, sowie von kommu-
nalem Abwasser. Schon während der Flutung wurde Kraftwerksasche eingespült. Der End-
wasserstand wurde 1970 erreicht.  
Tab. 4: Hydrochemie des Olbasees und des Erika-Sees. Datenquellen: Olbasee: eigene Messdaten 
1997; unveröffentlichte Messdaten der Sächsischen Landesanstalt für Landwirtschaft, Referat Fische-
rei von 1993 und 1994 (J. Signer, pers. Mitt.); Erika-See: Messdaten der BTU Cottbus aus den Jahren 
1998 und 1999 im mittleren Seebecken (NIXDORF et al. 2001, ergänzt durch unveröffentlichte Mess-
daten (D. Leßmann, pers. Mitt.)). Messwerte aus dem anoxischen Hypolimnion wurden nicht berück-
sichtigt. 
 Olbasee Erika-See 
pH-Wert 3,5-4,1 4,3-6,8 
Leitfähigkeit [µS cm-1] 507-612 600-840 
Na [mg L-1]  37-70 
K [mg L-1]  5,0-9,3 
Ca [mg L-1] 70-76 62-98 
Mg [mg L-1] 11-13 9-12 
Cl- [mg L-1] 21-25 22-26 
SO42- [mg L-1] 220-264 139-406 
Fe ges. gel. [mg L-1] 0,50-4,12 < 0,1-0,3 
Fe2+ [mg L-1]  < 0,2 
Altd. [mg L-1] 0,02 < 0,3-0,5 
Mn [mg L-1]  0,4-1,2 
As [µg L-1]  < 5 
Cd [µg L-1]  < 0,5-3,9 
Cu [µg L-1] 0,4-14,6 < 20 
Ni [µg L-1]  < 10-30 
Pb [µg L-1]  < 5 
Zn [µg L-1]  < 40-66 
DOC [mg L-1]  1,7-6,4 
 
Nach Beendigung der Flutung wurde der Erika-See bis Anfang der 1990er Jahre als Flussklär-
anlage verwendet, um die Belastung der Schwarzen Elster mit sauren Grubenwässern und 
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alkalischen Industrieabwässern zu verringern. In diesem Zeitraum wurde auch weiterhin 
kommunales Abwasser eingeleitet und Kraftwerksasche eingespült (FRIESE et al. 1998, 
D. Leßmann, pers. Mitt.). Dennoch ist der See heute als mesotroph einzustufen (NIXDORF et 
al. 2001).  
Der Erika-See hatte zum Untersuchungszeitpunkt eine Wasserfläche von 170 ha. Am Ufer hat 
sich ein ausgedehnter Schilfgürtel ausgebildet, während submerse Makrophyten weitgehend 
fehlen. Der See ist in drei Seebecken gegliedert (Abb. 6). Das östliche Becken mit den Mess-
stellen 1 und 2 hat eine Fläche von ungefähr 60 ha und eine Tiefe von 1,5-4,0 m. Der mittlere 
Bereich mit den Messstellen 3 und 4 wird von einer 8,0-13,5 m tiefen und 54 ha großen Rinne 
gebildet, während das westliche Becken (Messstellen 5 und 6) mit einer Fläche von 56 ha und 
Wassertiefen von 2,0-4,0 m wieder einen Flachwasserbereich darstellt. Das östliche und das 
westliche Becken sind polymiktisch, das mittlere Seebecken ist hingegen im Sommerhalbjahr 
stabil geschichtet. Dabei wird das Hypolimnion des mittleren Beckens im Spätsommer an-
oxisch, während sein Epilimnion aufgrund des Einstroms von saurem Kippengrundwasser 
versauert, wobei die pH-Werte bis auf ca. 4,3 zurückgehen (NIXDORF et al. 2001). Daten zur 
Hydrochemie des Erika-Sees lagen für das mittlere Becken in Form von Analysen der BTU 
Cottbus aus den Jahren 1998 und 1999 vor (Tab. 4). Für die anderen beiden Seebecken sind 




Abb. 6: Erika-See. Die Zahlen 1-6 kennzeichnen die Lage der Messstellen, die gepunkteten Linien 
symbolisieren die Grenzen zwischen den Teilbecken. 
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2.2 Physikalisch-chemische Parameter 
Temperatur-, Sauerstoff-, Leitfähigkeits- und pH-Tiefenprofile wurden mit einer Multipara-
metersonde (Horiba, Typ Waterchecker U10 oder Hydrolab, Typ H20) aufgenommen. Im 
Senftenberger See wurde an den Messstellen im Phytal und Flachen Litoral sowie in den tie-
fen Becken Elsterfeld (Messstelle A) und Ostfeld (Messstelle D) zu Beginn jeder Woche, in 
der dort eine Befischung stattfand, ein Tiefenprofil der genannten Parameter erstellt. Gleich-
zeitig mit dem Tiefenprofil wurde die Sichttiefe mit einer Secchischeibe bestimmt.  
Bei der Erfassung der Fischverteilung innerhalb des pH-Gradienten im Senftenberger See 
sowie bei den Befischungen im Olbasee und Erika-See wurde stets vor Beginn des Befischens 
ein Tiefenprofil mit der Multiparametersonde erstellt. Beim Einholen der Netze wurde der 
pH-Wert erneut gemessen.  
Isoplethendiagramme der Sauerstoffkonzentration, der Wassertemperatur und des pH-Wertes 
wurden mithilfe des Programms ISO (Aquasoft 1999) erstellt. 
2.3 Strukturelle Komplexität 
Die sandigen Uferbereiche des Senftenberger Sees sind frei von überhängenden Bäumen und 
arm an Totholz. Strukturelle Komplexität gibt es nur in denjenigen Bereichen, die von emer-
sen oder submersen Makrophyten besiedelt sind. Die Verteilung und Dichte strukturbildender 
submerser Makrophyten wurde regelmäßig während des gesamten Untersuchungszeitraums 
erfasst. Dabei lag der Fokus nicht auf einer vollständigen floristischen Erfassung, sondern auf 
einer Erfassung derjenigen Makrophytenbestände, die aufgrund ihrer Wuchshöhe und ihres 
Deckungsgrades die strukturelle Komplexität für die Fische erhöhen. Hierzu kamen zwei Ver-
fahren zum Einsatz: 
Flächenhafte Makrophytenerfassung 
Um einen flächenhaften Überblick über die Makrophytenvorkommen im Senftenberger See 
zu erhalten, wurden die Litoralbereiche des gesamten Sees in den Jahren 1996 und 1997 je-
weils zweimal und 1998 an sechs Terminen abgefahren. Dabei wurde das Vorhandensein 
emerser und submerser Vegetation in den flachen Litoralbereichen erfasst. Zur Erfassung der 
submersen Vegetation wurden die Litoralbereiche bis zu einer Wassertiefe von ungefähr 1,5 m 
schnorchelnd oder mit einem Guckrohr inspiziert. Die tieferen Litoralbereiche wurden im 
August/September 1996 und im August 1997 mit einer selbst konstruierten Makrophy-
tendredge beprobt. Diese bestand aus einem Netz aus Eisenketten, welches durch ein 1,5 m 
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langes, massives Eisenrohr quer zur Schlepprichtung offen gehalten wurde. Mit diesem Ket-
tennetz wurde der Seeboden gedredged. Die Fängigkeit für Makrophyten wurde zuvor an 
Messstellen mit bekannten Makrophytenvorkommen überprüft.  
Erfassung der strukturellen Komplexität an den Messstellen 
Im Untersuchungsjahr 1997 wurden die Makrophyten an den litoralen Messstellen 1-4 einmal 
im Frühjahr (25.03.1997) und einmal im Spätsommer (19.08.1997) taucherisch erfasst. Im 
Untersuchungsjahr 1998 erfolgte die taucherische Erfassung der submersen Makrophyten an 
allen Messstellen der Habitattypen Phytal, Flaches Litoral und Tiefes Litoral einmal im Juni 
und einmal im Spätsommer (20.08.–02.09.1998). Bei der taucherischen Makrophytenerfas-
sung im Spätsommer wurden die Messstellen zusätzlich noch einmal umfassend charakteri-
siert. Hierbei wurde an jeder untersuchten Messstelle der Bedeckungsgrad mit Makrophyten 
und sonstigen benthischen Strukturelementen (z.B. Ästen sowie Steinen und Kohlestücken 
> 10 cm) anhand einer fünfstufigen Skala visuell abgeschätzt. Zusätzlich wurden die domi-
nierenden Korngrößen auf der Sedimentoberfläche visuell erfasst. Der Einsatz eines Rahmens 
zur Abschätzung des Bedeckungsgrades erwies sich aufgrund der hohen räumlichen Hetero-
genität als nicht praktikabel. Stattdessen wurden an jeder Messstelle mehrere Transekte be-
taucht.  
2.4 Sedimentbeschaffenheit 
Um Informationen über die Ähnlichkeit der drei Messstellen des Flachen Litorals sowie über 
Unterschiede zwischen den Habitattypen Flaches Litoral und Tiefes Litoral zu gewinnen, 
wurde auch die Korngrößenverteilung bestimmt. Hierzu wurden mit einem Stechrohr (Firma 
Uwitec, Mondsee, Österreich) Sedimentproben an allen Messstellen des Flachen Litorals und 
des Tiefen Litorals entnommen. An jeder Messstelle wurden drei Sedimentkerne gewonnen. 
Für die Korngrößenanalyse wurden jeweils die oberen 10 cm der Sedimentkerne verwendet. 
Die drei Proben einer Messstelle wurden vereinigt, getrocknet und - wie von SCHWOERBEL 
(1994) beschrieben - mithilfe eines genormten Siebsatzes und einer Schüttelmaschine in die 
einzelnen Größenfraktionen aufgeteilt und gewogen. 
2.5 Zooplankton 
Im Untersuchungsjahr 1998 erfolgte im Senftenberger See von April bis Oktober monatlich 
eine Zooplanktonprobenahme mit einem 7-Liter Plexiglas Fallschöpfer nach DÖRING (be-
schrieben in HOEHN et al. 1998). An den Messstellen 4, 6 und 9 im Flachen Litoral wurden 
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zu jedem Termin jeweils drei Wasserschöpfer aus 0,3-1,0 m Wassertiefe entnommen, im Pe-
lagial des Ostfelds (Messstelle D) und des Elsterfelds (Messstelle A) jeweils ein Wasser-
schöpfer aus den Tiefen 0,3-1,0 m, 2,3-3,0 m und 4,3-5,0 m. Aus dem Inhalt der drei Wasser-
schöpfer wurde eine Mischprobe gebildet und über einen Gazetrichter mit einer 
Maschenweite von 63 µm eingeengt. Die Probe wurde in einer 5%igen Formaldehydlösung 
fixiert und aufbewahrt. 
Tab. 5: Verwendete Regressionen für die Berechnung der Biomasse des Crustaceenplanktons aus sei-
ner Länge (FM:=Frischmasse; TM:=Trockenmasse; L:=Länge). 
Zähltaxon Messstrecke Regression Quelle 
Calanoide Copepoden Prosomenlänge FM [µg] = 149·L [mm] 2,60 KAWABARA & URABE 
(1998), korrigiert von TM in 
FM 
Copepodite Prosomenlänge  FM [µg] = 149·L [mm] 2,60 siehe Calanoide Copepoden 
Cyclopoide Copepoden Prosomenlänge  FM [µg] = 55·(L [mm]/0,65) 2,73 MEHNER et al. (1995) 
Daphnia spec. Totallänge FM [µg] = 74·L [mm] 2,92 KOROBOZOWOI (1974), 
zitiert von BOLLENBACH 
(1998) 
Ceriodaphnia spec. Totallänge FM [µg] = 74·L [mm] 2,92 siehe Daphnia spec. 
Bosmina spec. Totallänge FM [µg] = 124·L [mm] 2,18 BOTTRELL et al. (1976) 
Leptodora kindtii Totallänge FM [µg] = 12,5·L [mm] 2,67 HORN (1978), zitiert von 
MEHNER et al. (1995) 
Chydorus spec. Totallänge FM [µg] = 232·L [mm] 2,70 MEHNER et al. (1995) 
 
Beim Auszählen wurden Copepoden in Calanoidea und Cyclopoidea sowie in Copepodite 
unterteilt. Cladoceren wurden bis auf Gattungsniveau bestimmt. Von jeder Probe wurden so 
viele Unterproben ausgezählt, bis von allen häufigen Zählkategorien mindestens 50 Indivi-
duen ausgezählt waren. In jedem Monat wurden (soweit vorhanden) 30 Individuen jeder 
Zählkategorie vermessen. Die Bestimmung der Biomasse erfolgte unter Verwendung der in 
Tabelle 5 aufgeführten Regressionsgleichungen. Bei den calanoiden Copepoden und den Co-
pepoditen erfolgte die Umrechnung der berechneten Trockenmasse in Frischmasse unter der 
Annahme, dass die Trockenmasse 10% der Frischmasse beträgt (LAUDE 2002).  
Da nicht bekannt war, wie stark der verwendete Wasserschöpfer ein Fluchtverhalten des grö-
ßeren Crustaceenplanktons auslöst, wurden bei jeder Probenahme parallel zu den Schöpfer-
proben an den Messstellen A und D jeweils zwei vertikale Netzzüge über die oberen fünf Me-
ter der Wassersäule mit einem Plankton-Netz nach APSTEIN mit Aufsatzkegel durchgeführt 
(Öffnung des Aufsatzkegels 17 cm; Maschenweite des Netzes 250 µm; Fa. Hydrobios, Kiel). 
Das Fixieren und Auszählen der Proben erfolgte wie bei den Schöpferproben. 
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2.6 Zoobenthos 
Das Makrozoobenthos des Senftenberger Sees wurde an fünf Terminen von April bis Oktober 
1998 durch Detlef Franek erfasst und ausgezählt. Die Probenahme erfolgte mit Stechrohren 
der Firma Uwitec (Mondsee, Österreich) in den Habitattypen Flaches Litoral (Wassertiefe 
1,2-2,8 m) und Tiefes Litoral (Wassertiefe 4,5-8,5 m). Die beprobte Fläche eines Stechrohres 
betrug 28,3 cm². Die Proben wurden unmittelbar nach der Probenahme mit Hilfe eines 




Die wichtigste Fangmethode zur Erfassung des Fischbestandes und der Verteilungsmuster 
einzelner Fischarten waren Kiemenstellnetze gestaffelter Maschenweiten. In den Habitattypen 
Phytal und Flaches Litoral des Senftenberger Sees sowie im Olbasee und Erika-See kam zu-
sätzlich ein Elektrofischereigerät zum Einsatz, um die Fische der ufernahen Flachwasser-
bereiche mit Wassertiefen < 1,0 m zu erfassen. Hierdurch sollten Informationen über die 
Fischgemeinschaft in dem aufgrund seiner geringen Wassertiefe mit Stellnetzen nicht be-
fischbaren ufernächsten Bereich gewonnen werden. Um die Vergleichbarkeit mit den Stell-
netzfängen sicherzustellen, wurden für die Berechnung der Artenzusammensetzung nur die 
Fische mit einer Länge von mindestens 5 cm berücksichtigt. Als ergänzende qualitative Me-
thode zur Erfassung des Vorkommens von Fischen in den Flachwasserbereichen wurden diese 
Bereiche im Senftenberger See in unregelmäßigen Abständen mit dem Boot abgefahren bzw. 
am Außenufer auch abgegangen und das Auftreten von Fischen visuell erfasst.  
Die Verteilung der Fische innerhalb des pH-Gradienten im Senftenberger See wurde in den 
Jahren 1996 bis 1998 untersucht. Die Befischungen erfolgten mit Stellnetzen. Aufgrund rela-
tiv niedriger Aluminiumkonzentrationen (vgl. Tab. 2) ist der pH-Bereich zwischen pH 4,5 und 
pH 5,5 im Senftenberger See nur schwach gepuffert, so dass innerhalb des pH-Gradienten ein 
sprunghafter pH-Anstieg aus dem eisengepufferten Bereich (pH 2-4) in den carbonat-
gepufferten Bereich (pH 6-8) erfolgt. Im Übergangsbereich zwischen dem eisengepufferten 
und dem carbonatgepufferten Bereich liegt eine sehr heterogene Verteilung der pH-Werte vor. 
Darüber hinaus verschiebt sich dieser Bereich in Abhängigkeit von Wasserstand und Wind-
richtung, so dass der Bereich zwischen pH 4,5 und pH 5,5 im Senftenberger See nicht beprobt 
werden konnte.  
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Die Netze wurden so positioniert, dass sich alle Netze eines Netzsatzes in einem der vier pH 
Bereiche 3,2-3,5, 3,6-4,5, 5,6-6,5 oder 6,6-7,5 befanden. Aufgrund des eingeschränkten Platz-
angebotes an den Messstellen 1 und 2 wurden dort nur die Netze der Maschenweiten 6-55 mm 
verwendet. Deshalb wurden die mit 65 mm Maschenweite an den Messstellen 3, 4 und 7 ge-
fangenen Fische bei der Auswertung nicht berücksichtigt. Die beiden sauersten Bereiche (pH 
3,2-3,5 und pH 3,6-4,5) wurden an jeweils 8 Terminen, der Bereich mit pH 5,6-6,5 an 13 
Terminen und der Bereich mit pH 6,6-7,5 an 10 Terminen für jeweils eine Nacht befischt.  
Zur Untersuchung des Einflusses der Seemorphologie und der Habitatstruktur auf die Fisch-
gemeinschaft wurden in den nicht versauerten Seeteilen des Senftenberger Sees die Messstel-
len der sechs Habitattypen Phytal, Flaches Litoral, Tiefes Litoral, Profundal, Pelagial Epi-
limnion und Pelagial Hypolimnion von April 1998 bis Oktober 1998 monatlich sowohl nachts 
als auch tagsüber mit Kiemenstellnetzen beprobt (vgl. Anhang 1). An den Messstellen der 
Habitattypen Phytal und Flaches Litoral erfolgten tagsüber zusätzlich Befischungen mit dem 
Elektrofischereigerät. 
Der Olbasee wurde im September 1997 mit Grundstellnetzen und pelagischen Stellnetzen 
beprobt. Die zwei Netzsätze wurden für eine Nacht im Epi- und Metalimnion ausgebracht. 
Zusätzlich wurde das Litoral mit dem Elektrofischereigerät befischt.  
Die Verteilung der Fische im Erika-See wurde im August 1999 mit Stellnetzen sowie mit dem 
Elektrofischereigerät untersucht. Es kamen drei Stellnetzsätze zum Einsatz, die in zwei auf-
einander folgenden Nächten ausgebracht wurden, so dass insgesamt sechs Messstellen be-
fischt wurden (vgl. Abb. 6). An den Messstellen 3 und 4 betrug die Wassertiefe 8,0-13,5 m. 
Hier wurden pelagische Netze im Epilimnion (0-4 m Wassertiefe) eingesetzt, während an den 
anderen vier Messstellen bei Wassertiefen zwischen 1,7 m und 3,0 m Grundstellnetze ver-
wendet wurden.  
Kiemennetze 
Es wurden Kiemenstellnetze gestaffelter Maschenweiten verwendet (Einstellverhältnis: 0,5; 
Netzhöhe: Grundstellnetze 1,4-2,0 m, pelagische Netze 1,9-3,6 m; monofiles PA-Netzgarn, 
0,11-0,28 mm Garnstärke). Im Senftenberger See bestand ein Netzsatz aus Netzen der Ma-
schenweiten 6, 8, 10, 12, 15, 18, 22, 26, 32, 38, 45, 55 und 65 mm. Im Olbasee und im Erika-
See wurde dieser Netzsatz noch um die Maschenweite 75 mm erweitert. Die Staffelung der 
Maschenweiten entspricht einer geometrischen Reihe mit dem Faktor 1,2-1,3 und weist damit 
für Barsche ab einer Länge von ungefähr 5 cm eine weitgehend konstante Fängigkeit auf 
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(JENSEN 1986, APPELBERG et al. 1995, KURKILAHTI & RASK 1996, RADKE 1998). 
Aufgrund der vergleichbaren Körperform sollte der Netzsatz auch weitgehend längenunselek-
tiv für Zander und Maränen sein. Bei Plötzen steigt die Netzselektivität mit zunehmender 
Körperlänge leicht an, d.h. die größeren Plötzen sind in den Fängen leicht überrepräsentiert 
(RADKE 1998, APPELBERG 2000).  
Die Netze wurden zwei Stunden vor Sonnenuntergang ausgebracht und zwei Stunden nach 
Sonnenaufgang wieder eingeholt („Nachtfänge“). Im Senftenberger See wurden zusätzlich 
auch tagsüber Netze gestellt, um Informationen über tagesperiodische Habitatwechsel zu er-
langen. Zur genaueren Differenzierung der Aktivitätszeiten innerhalb des Zeitfensters der 
Nachtfänge wurden im Oktober und November 1997 die drei Lichtphasen „Abenddämme-
rung“, „Dunkelheit“ und „Morgendämmerung“ in den Habitattypen Phytal, Flaches Litoral, 
Pelagial Epilimnion und Profundal getrennt befischt. Der erste Befischungszyklus (14.-
16.10.1997) erfolgte bei Vollmond, der zweite Befischungszyklus (03.-04.11.1997) drei Tage 
nach Neumond. Zur Beprobung der Abenddämmerung und der Morgendämmerung wurden 
die Netze zwei Stunden vor Sonnenuntergang bzw. zwei Stunden vor Sonnenaufgang ausge-
bracht und jeweils nach ca. vier Stunden wieder eingeholt. Zur Beprobung der Dunkelheit 
wurden die Netze zwei Stunden nach Sonnenuntergang ausgebracht und zwei Stunden vor 
Sonnenaufgang wieder eingeholt; die mittlere Stelldauer betrug 9,5 Stunden.  
Von allen Fischen wurde die Totallänge (TL, auf 1 mm genau bei Fischen < 10 cm und auf 
5 mm genau bei Fischen ≥ 10 cm) bestimmt. Von einer Unterprobe der Fische wurde die 
Frischmasse (FM, auf 0,1 g genau bei Fischen < 1000 g und auf 1 g genau bei Fischen 
≥ 1000 g) bestimmt. Zur Berechnung der Frischmasse der übrigen Fische wurden die mittle-
ren Längen-Gewichts-Beziehungen als Geometric Mean-Regressionen berechnet (RICKER 
1973, 1984) (Tab. 6).  
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Tab. 6: Für den Senftenberger See erstellte Regressionen zwischen Fischlänge und -biomasse 
(FM:=Frischmasse; TL:=Totallänge). 
Art Längenbereich [cm] Regression 
Barsch 4,4-36,5  FM [g] = 0,0066·TL [cm] 3,220 
Blei 9,4-48,5  FM [g] = 0,0085·TL [cm] 3,043 
Güster 6,8-32,0  FM [g] = 0,0042·TL [cm] 3,329 
Hecht 11,1-75,5  FM [g] = 0,0035·TL [cm] 3,153 
Kaulbarsch 5,7-13,5  FM [g] = 0,0105·TL [cm] 3,030 
Maräne 9,5-30,5  FM [g] = 0,0027·TL [cm] 3,373 
Plötze 4,8-31,0  FM [g] = 0,0060·TL [cm] 3,225 
Rotfeder 8,4-33,5  FM [g] = 0,0065·TL [cm] 3,244 
Zander 23,5-86,5  FM [g] = 0,0032·TL [cm] 3,249 
 
Bei einer Unterprobe der Fänge wurde das Geschlecht bestimmt und die Gonadenreife nach 
der sechsstufigen Skala von NIKOLSKY (1963) geschätzt. Zusätzlich wurde der  
Gonadosomatische Index (GSI) = Gonadengewicht / Frischmasse des Fisches 
bestimmt. 
Numerische Einheitsfänge und Biomassen-Einheitsfänge wurden berechnet, indem die Fänge 
jedes einzelnen Netzes auf eine Netzfläche von 20 m² korrigiert und anschließend die so be-
rechneten Fänge über alle Maschenweiten aufsummiert wurden. 
Elektrofischereigerät 
Zur ergänzenden Befischung der ufernächsten Bereiche wurde ein batteriebetriebenes Gleich-
strom-Elektrofischereigerät vom Typ EFG 4000 (Fa. Bretschneider Spezialelektronik, Leis-
tung: 4 kW) eingesetzt. Die Befischung erfolgte tagsüber vom Boot aus. Im Senftenberger See 
wurden je Messstelle im Mittel 47 Punkte befischt, wobei der Abstand zwischen zwei aufein-
ander folgenden Befischungspunkten im Mittel 6 m betrug. Im Olbasee wurde die gesamte 
Uferlinie stichpunktartig befischt. Im Erika-See wurde der Schilfgürtel an den Messstellen 1, 
3, 5 und 6 (vgl. Abb. 6) für jeweils 30 min befischt. Dies entsprach einer befischten Uferlänge 
von jeweils ca. 650 m. 
2.7.2 Berechnung der Artenzusammensetzung der Fischgemeinschaft 
Die Artenzusammensetzung der Fischgemeinschaft des Senftenberger Sees wurde anhand der 
Stellnetz-Nachtfänge des Jahres 1998 berechnet. Für jeden der sieben Untersuchungsmonate 
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April-Oktober wurde die relative Artenzusammensetzung zunächst getrennt berechnet. Aus 
den sieben unabhängigen Berechnungen wurde die mittlere Artenzusammensetzung des Ge-
samtfischbestandes als arithmetisches Mittel bestimmt. 
Die Berechnung der Artenzusammensetzung erfolgte tiefenstratifiziert. Hierzu wurde der 
Senftenberger See in drei Strata unterteilt (Abb. 7). Stratum 1 erstreckte sich stets von der 
Wasseroberfläche bis in 3 m Wassertiefe und beinhaltete die Messstellen der Habitattypen 
Phytal, Flaches Litoral und Pelagial Epilimnion oben. Stratum 2 umfasste den darunter lie-
genden Teil des Epilimnions und den oberen Teil des Metalimnions mit den Messstellen der 
Habitattypen Tiefes Litoral und Pelagial Epilimnion unten, Stratum 3 den unteren Teil des 
Metalimnions und das Hypolimnion mit den Messstellen der Habitattypen Profundal und Pe-
lagial Hypolimnion. Die Grenze zwischen Stratum 2 und 3 variierte im Jahresgang in Abhän-
gigkeit der Lage der Thermokline (Tab. 8). Zur Berechnung der Volumen- und Flächenanteile 
einzelner Strata und Messstellen wurden nur diejenigen Seeteile herangezogen, in denen der 
pH-Wert ≥ 5,5 und die Sauerstoffkonzentration ≥ 2 mg/L war. Die Volumen- und Flächenbe-
rechnungen wurden anhand der Füllkurve und der digitalen Tiefenkarte des Sees ermittelt 
(F. Werner, DGFZ, unveröffentlichte Daten), die Flächenanteile der einzelnen Habitattypen 
aufgrund der Ortskenntnis, der digitalen Tiefenkarte und einer Flächenbestimmung anhand 
von Satellitenfotos (Programm D-Sat 2.0).  
Der Einheitsfang der unteren beiden Strata wurde jeweils als arithmetischer Mittelwert der 
Einheitsfänge aller Netzsätze in diesem Stratum im jeweiligen Monat berechnet. Der Ein-
heitsfang des obersten Stratums (0-3 m) wurde in einem Teilarealverfahren bestimmt, da in 
diesem Stratum der Fischereiaufwand sehr ungleich auf die verschiedenen Habitattypen ver-
teilt war. Hierbei wurde zunächst der mittlere Einheitsfang für jeden der drei Habitattypen 
(Phytal, Flaches Litoral, Pelagial Epilimnion oben) und anschließend ein am Flächenanteil 
der verschiedenen Habitattypen gewogenes Mittel berechnet (Tab. 7).  
Tab. 7: Berechnung des Gesamtfischbestandes: Habitattypen in Stratum 1 (0-3 m). Zur Lage der 
Messstellen A (Elsterfeld), D (Ostfeld) sowie 3-9 vgl. Abb. 5. 




Anteil an der 
Gesamtfläche 
von Stratum 1 
Phytal 3, 7 1-3 15 2% 
Flaches Litoral 4, 6, 9 3-4 310 34% 
Pelagial A Epilimnion oben 
D Epilimnion oben 
2-3 585 64% 
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Abb. 7: Unterteilung des Senftenberger Sees in drei Strata für die Berechnung der Artenzusammenset-
zung des Gesamtfischbestands. Zur horizontalen Lage der Messstellen A-D und 3-9 vgl. Abb. 5. 
Tab. 8: Teilvolumina der drei Strata, in die der Senftenberger See zur Berechnung der Artenzusam-
mensetzung des Gesamtfischbestandes unterteilt wurde („für Fische besiedelbares Wasservolumen“ = 
Seevolumen, in dem die Sauerstoffkonzentration in dem entsprechenden Untersuchungszeitraum min-
destens 2 mg/L betrug). 
Stellzeitraum Wasserstand 
[m NN] 




Wassertiefe des Stratums 
Wasservolumen [Mio. m³] des Stratums
Stratum 1       Stratum 2      Stratum 3 
15.-24.04.1998 98,8  0-3,0 m 3,0-10 m >10 m 
  62,0 22,0 26,0 14,0 
07.-15.05.1998 98,8  0-3,0 m 3,0-10 m >10 m 
  62,0 22,0 26,0 14,0 
09.-19.06.1998 98,7  0-3,0 m 3,0-8,0 m >8,0 m 
  60,0 21,0 20,0 19,0 
07.-16.07.1998 98,6  0-3,0 m 3,0-8,0 m >8,0 m 
  59,5 20,5 20,0 19,0 
12.-21.08.1998 98,5  0-3,0 m 3,0-7,5 m >7,5 m 
  58,8/52,8 20,5 18,3 14,0 
15.-24.09.1998 98,2  0-3,0 m 3,0-9,5 m >9,5 m 
  56,0/50,0 19,5 22,5 8,0 
06.-16.10.1998 98,0  0-3,0 m 3,0-8,0 m >8,0 m 
  54,4/53,0 19,0 18,5 15,5 
 
Der Einheitsfang für den gesamten See wurde für jeden Monat als Mittelwert aus den drei 
Strata ermittelt, wobei die Strata entsprechend ihrem Volumenanteil am Gesamtsee gewichtet 
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wurden. Letztere änderten sich im Jahresgang, da sich die Ausdehnung der unteren beiden 
Strata mit der Lage der Thermokline verschob und von August bis Oktober ein Teil des Hy-
polimnions als Fischhabitat entfiel, da die Sauerstoffkonzentration auf < 2 mg/L abgesunken 
war (Tab. 8).  
2.7.3 Altersbestimmung und Längenrückberechnungen 
An Hechten und Maränen des Senftenberger Sees wurden Altersbestimmungen durchgeführt, 
an Plötzen und Barschen zusätzlich Längenrückberechnungen. Die Altersbestimmung der 
Hechte und Maränen erfolgte anhand von Schuppen, die auf der linken Körperseite auf Höhe 
der Ventralflossen oberhalb der Seitenlinie entnommen wurden. Bei Plötzen wurden Schup-
pen von der linken Körperseite auf Höhe des oralen Endes der Dorsalflosse direkt oberhalb 
der Seitenlinie entnommen (STEINMETZ & MÜLLER 1991). Die Schuppen wurden mit 
Spülmittellösung gereinigt, getrocknet und zwischen zwei Objektträgern fixiert. Die Altersbe-
stimmung der Hechte und Maränen erfolgte unter Verwendung eines Binoculars, die Alters-
bestimmung und Längenrückberechnung der Plötzen mithilfe eines Mikrofiche-Projektors.  
Zur Längenrückberechnung der Plötzen wurden bei jedem Fisch die caudalen Radien 
(HOFSTEDE 1973) von mindestens drei Schuppen bei 24facher Vergrößerung vermessen. 
Anschließend wurde eine Regression zwischen dem mittleren caudalen Schuppenradius als 
unabhängiger und der Fischlänge als abhängiger Größe erstellt. Da die Beziehung deutlich 
allometrisch war, wurde nicht eine lineare, sondern eine quadratische Beziehung für die Be-
rechnung der Regressionskurve verwendet: 
Lc = a + bSc + cSc², 
wobei Lc die Fischlänge [cm] und Sc der caudale Schuppenradius [mm] am Fangtermin ist. 
Die Verwendung einer quadratischen Beziehung erlaubte eine optimale Anpassung der Kurve 
an die Daten, ohne die Daten transformieren zu müssen. 
Die Länge eines Fisches am Ende eines bestimmten Lebensjahres wurde unter Verwendung 
der gemittelten caudalen Radien der Annuli und der gemittelten caudalen Schuppenradien 
unter Annahme der body proportional hypothesis (BPH, FRANCIS 1990) berechnet: 
( )






Wobei Li die Fischlänge [cm] am Ende des i-ten Lebensjahres und Si der caudale Schuppen-
radius bis zum i-ten Annulus ist. 
Bei den Barschen erfolgten Altersbestimmung und Längenrückberechnung anhand der gerei-
nigten Opercula unter Verwendung eines Binoculars mit Okularmikrometer. Es wurde der 
Abstand vom Zentrum des Kiemendeckelgelenkes in Richtung des äußersten caudalen Randes 
gemessen (LE CREN 1947). Zur Längenrückberechnung wurde eine lineare Regression zwi-
schen der mittleren Operculumlänge als unabhängiger und der Fischlänge als abhängiger 
Größe erstellt: 
Lc = a + b Oc , 
wobei Lc die Totallänge [cm] und Oc  die Operculumlänge [mm] am Fangtermin ist.  
Die Länge eines Fisches am Ende eines bestimmten Lebensjahres wurde unter Annahme der 
body proportional hypothesis (BPH, FRANCIS 1990) anhand des Verhältnisses der Länge 
vom Kiemendeckelgelenk bis zum Annulus zur Gesamtlänge des Operculums berechnet: 
( )
( )cci bOa +
ibOaLL +=  
wobei Li die Fischlänge [cm] am Ende des i-ten Lebensjahres und Oi die Operculum-
länge [mm] bis zum i-ten Annulus ist. 
2.7.4 Nahrungsuntersuchungen 
Nahrungsuntersuchungen wurden an Barschen, Hechten und Zandern des Senftenberger Sees 
sowie an Barschen des Olbasees durchgeführt. Hierzu wurde nach dem Fang der Magen her-
auspräpariert und mit 4%igem Formaldehyd fixiert. Sämtliche Mageninhalte wurden be-
stimmt. In der Regel wurde der gesamte Mageninhalt ausgezählt. Bestand der Mageninhalt 
aus Zooplankton oder Zoobenthos, so wurde bei größeren Mengen nur eine Unterprobe aus-
gezählt. Copepoden wurden in Adulti und Copepodite unterteilt. Cladoceren wurden nach 
Möglichkeit bis auf Gattungsniveau, Insektenlarven und -puppen bis auf Familienniveau be-
stimmt.  
Zur Artbestimmung und Längenrückberechnung der Beutefische wurden eine Vergleichs-
sammlung von Hartstrukturen der potentiellen Beutefische angelegt sowie Zeichnungen cha-
rakteristischer Wirbel- und Weichstrukturen angefertigt. Die Artbestimmung der Beutefische 
erfolgte bei fortgeschrittenem Verdauungsgrad anhand der Flossenstrahlen, der Schuppen, der 
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Wirbelzahl und –form, der Schlundzahnformel, der Art des Verdauungstraktes (Magen/Darm), 
der Anzahl der Pylorusanhänge und der Form der Schwimmblase (MIASKOWSKI 1959, 
1960, HARDER 1976, MEHNER 1990, WATERSTRAAT 1990). Je nach Verdauungsgrad der 
Beutefische wurde die Totallänge, Standardlänge oder Wirbelsäulenlänge bestimmt. Wenn 
keine dieser drei Längen aufgrund des fortgeschrittenen Verdauungsgrades messbar war, so 
wurde die Fischlänge aus der Wirbelkörperlänge rekonstruiert. Lagen nur noch lose Wirbel 
vor, so erfolgte die Rückberechnung für Barsche und Plötzen mit einer Totallänge > 5 cm 
nach MEHNER (1990). War die Totallänge bei Barschen oder Plötzen ≤ 5 cm oder bestand 
ihre Wirbelsäule noch aus mehreren zusammenhängenden Wirbeln, so wurde die Wirbelsäu-
lenlänge unter Annahme einer mittleren Wirbelzahl von 40 Wirbeln rückberechnet. Bei Plöt-
zen erfolgte die Längenrückberechnung alternativ aufgrund der Schlundknochenlänge. Um 
eine geeignete Formel für die Längenrückberechnung zu finden, wurde die Längen der 
Schlundknochen sowie die Totallänge, Standardlänge und Wirbelsäulenlänge der drei Plötzen, 
die zum Erstellen der Vergleichssammlung präpariert wurden, gemessen. Anschließend wur-
den aus diesen Schlundknochenlängen die Fischlängen für Plötzen anhand der Formeln von 
FICKLING & LEE (1981) sowie RADKE (1993) rekonstruiert und die Übereinstimmung mit 
der zuvor gemessenen Länge überprüft. Es zeigte sich, dass die Formel von RADKE (1993) 
die präziseren Ergebnisse lieferte, so dass diese Formel (Standardlänge [cm] = 13,6·Schlund-
knochen-länge [cm] 0,99) zur Rekonstruktion verwendet wurde. 
Bei der Kleinen Maräne wurde die Wirbelsäulenlänge stets anhand der Wirbelkörperlänge der 
vorhandenen Wirbel rückberechnet. Dabei wurde eine Wirbelzahl von 55 Wirbeln ange-
nommen (WATERSTRAAT 1990).  
Die Rückberechnung der Totallänge aus der Standardlänge oder der Wirbelsäulenlänge er-
folgte mithilfe der in Tabelle 9 aufgeführten Regressionen. Für nicht bis auf die Art be-
stimmbare Cypriniden wurden die Standardlängen-Totallängen- oder Wirbelsäulenlängen-
Totallängen-Regressionen der Plötzen verwendet, da dies die mit Abstand häufigste Cyprini-
denart in der Nahrung der untersuchten piscivoren Fische war. Die häufigste Beutefischart 
insgesamt waren Barsche. Deshalb wurden für Wirbelsäulenfragmente, die nur als „Fisch“ zu 
klassifizieren waren, die entsprechenden Regressionen der Barsche verwendet.  
Die Frischbiomassen der Nahrungsbestandteile wurden bei Fischen mithilfe der Längen-
Biomasse-Regressionen aus Tabelle 6 berechnet. Für nicht näher determinierbare Fische wur-
de die Längen-Frischmassen-Regression der Barsche, für nicht bis auf die Art bestimmbare 
Cypriniden die Längen-Frischmassen-Regression der Plötzen verwendet. 
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Die Frischbiomasse der konsumierten Insektenlarven und -puppen wurde mithilfe der Reg-
ressionen aus Tabelle 10 rekonstruiert. Für Imagines der Chironomidae wurde eine Stan-
dardbiomasse von 7,16 mg verwendet (DEBUS & WINKLER 1996). Die Gültigkeit der ver-
wendeten Formeln bzw. der verwendeten Standardbiomasse wurde anhand einzelner be-
stimmter Frischmassen überprüft. Für Zooplankton und die Schnecke Potamopyrgus antipo-
darum wurde die mittlere individuelle Frischmasse aus den Zooplankton- bzw. Zoobenthos-
untersuchungen 1998 verwendet (Bosmina 24 µg; Calanoide Copepoden 68 µg, Cyclopoide 
Copepoden 50 µg; Copepoden unbestimmt 59 µg, Copepodite 9 µg, Daphnia 68 µg, Lepto-
dora kindtii 1291 µg, Potamopyrgus antipodarum (ohne Gehäuse) 2266 µg). Für Bytho-
trephes longimanus und Polyphemus pediculus wurden Frischmassen von 1025 µg bzw. 
199 µg angesetzt (HOEHN et al. 1998). 
Tab. 9: Für den Senftenberger See erstellte Regressionen zur Berechnung der Totallänge (TL) aus der 
Wirbelsäulenlänge (WSL) oder Standardlänge (SL). 
Art Längenbereich (TL) [cm] n Regression r² 
Barsch 2,5-19,3 66 TL [cm] = 1,457·WSL [cm] + 2,059 0,995 
 2,5-36,3 564 TL [cm] = 1,161·SL [cm] + 0,349 0,995 
Blei 9,3-20,0 19 TL [cm] = 1,633·WSL [cm] – 0,019 0,985 
 9,3-44,5 27 TL [cm] = 1,312·SL [cm] - 0,117 0,996 
Güster 8,1-20,6 8 TL [cm] = 1,615·WSL [cm] – 0,159 0,996 
 8,1-26,0 32 TL [cm] = 1,271·SL [cm] + 0,408 0,996 
Kaulbarsch 4,2-8,9 27 TL [cm] = 1,649·WSL [cm] + 0,004 0,941 
 4,2-9,4 29 TL [cm] = 1,241·SL [cm] - 0,078 0,991 
Maräne 6,0-24,8 19 TL [cm] = 1,445·WSL [cm] - 0,245 0,997 
 6,0-30,0 30 TL [cm] = 1,218·SL [cm] - 0,134 0,998 
Plötze 2,5-28,0 31 TL [cm] = 1,456·WSL [cm] + 0,497 0,997 
 2,5-30,3 127 TL [cm] = 1,229·SL [cm] + 0,498 0,992 
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Tab. 10: Verwendete Regressionen und Standardbiomassen für die Rekonstruktion der konsumierten 
Nährtierbiomasse (FM:=Frischmasse; TL:=Totallänge; nnb = nicht näher bestimmbar). 
Zähltaxon Regression Quelle 
Anisoptera, Larve  FM [mg] = 0,0973 TL [mm] 2,50 PAVLOV & ZUBINA (1990) 
Zygoptera, Larve FM [mg] = 0,0626 TL [mm] 2,13 PAVLOV & ZUBINA (1990) 
Chironomidae, Larve FM [mg] = 0,0133·TL [mm] 2,61 DEBUS & WINKLER (1996) 
Chironomidae, Puppe FM [mg] = 0,0164·TL [mm] 2,45 MEHNER et al. (1995) 
Coleoptera, Larve FM [mg] = 0,0973 TL [mm] 2,50 Formel für Anisoptera, Larve           
aus PAVLOV & ZUBINA (1990) 
Corixidae FM [mg] = 0,0164·TL [mm] 2,45 Formel für Chironomidae, Puppe 
aus MEHNER et al. (1995) 
Ephemeroptera, Larve FM [mg] = 0,0973 TL [mm] 2,50 Formel für Anisoptera, Larve           
aus PAVLOV & ZUBINA (1990) 
Trichoptera, Larve FM [mg] = 0,0133·TL [mm] 2,61 Formel für Chironomidae, Larve aus 
DEBUS & WINKLER (1996) 
Insecta (nnb), Imago FM [mg] = 0,0973 TL [mm] 2,50 Formel für Anisoptera, Larve           
aus PAVLOV & ZUBINA (1990) 
Orconectes limosus FM [mg] = 0,0340·TL [mm] 3,02 ARZBACH (1997) 
 
Zur Berechnung der mittleren Nahrungszusammensetzung einer Fischart oder Größenklasse 
in einem bestimmten Zeitraum wurde zunächst von jedem Fisch die prozentuale Nahrungszu-
sammensetzung auf Basis der rekonstruierten Frischmassen berechnet. Der mittlere Anteil der 
einzelnen Nahrungskomponenten an der Nahrung einer Fischart oder Größenklasse wurde 
anschließend als arithmetisches Mittel aller individuellen prozentualen Anteile berechnet. 
Durch diese Art der Berechnung gingen alle Mägen mit Inhalt unabhängig von ihrem Fül-
lungsgrad oder der absoluten Biomasse des Inhalts mit derselben Gewichtung in die Mittel-
wertbildung ein. 
2.8 Statistische Analyse 
Die statistische Datenanalyse erfolgte mit dem Programm SPSS für Windows, Version 9.0. 
Als Standardreferenzwerke dienten LOZÁN (1992), ZAR (1996) und BACKHAUS et al. 
(2000).  
Alle statistischen Tests wurden für zweiseitige Nullhypothesen durchgeführt. 
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Clusteranalyen 
Mithilfe von hierarchischen Clusteranalysen wurde überprüft, ob im Senftenberger See 
• die durchgeführte Voreinteilung in Habitattypen gerechtfertigt war, d.h. ob sich die Mess-
stellen eines Habitattyps untereinander stärker ähneln als den Messstellen eines anderen 
Habitattyps, 
• saisonale Effekte bestehen, d.h. ob die Fangergebnisse aller Fangtermine als unabhängige 
Stichproben betrachtet werden können. 
Die Clusteranalysen wurden für die Stellnetz-Nachtfänge des Untersuchungsjahres 1998 
durchgeführt. Dabei wurde jeder Fangtermin an einer Messstelle als eigener Fall betrachtet 
(n=94). Als Variablen wurden die numerischen Einheitsfänge der einzelnen Fischarten ver-
wendet, wobei die häufigen Fischarten Barsch, Güster und Plötze in vier verschiedene Grö-
ßenklassen (≤ 10 cm, 11-15 cm, 16-20 cm, > 20 cm) unterteilt wurden. 
Die hierarchische Clusteranalyse erfolgte in zwei Schritten. Zunächst wurde die Objektmenge 
mithilfe des Single-Linkage-Verfahrens auf Ausreißer untersucht. Anschließend wurde die um 
die Ausreißer reduzierte Objektmenge mithilfe der Ward-Methode gruppiert. Als Proximi-
tätsmaß wurde stets der quadrierte euklidische Abstand verwendet (BACKHAUS et al. 2000). 
Verteilungsmuster der Fischgemeinschaft 
Für jede Fischart wurde zunächst für jeden Monat die Längenhäufigkeitsverteilung an den 
einzelnen Messstellen graphisch dargestellt, um erste Hinweise auf ontogenetische Habitat-
wechsel zu erlangen. Zur weiteren Analyse der Verteilungsmuster wurden die Fänge der ein-
zelnen Fischarten unter Berücksichtigung der bei den Vorauswertungen erkannten onto-
genetischen Habitatwechsel in so viele Größenklassen differenziert, wie es der Stichproben-
umfang ermöglichte. Dies waren bei Barschen sowie Plötzen vier Größenklassen, bei Güstern 
sowie Maränen drei Größenklassen und bei Zandern zwei Größenklassen. Bleie, Hechte, 
Kaulbarsche und Rotfedern wurden nicht in verschiedene Größenklassen differenziert.  
Die Verteilung der Fänge wich sowohl untransformiert als auch log (n+1)-transformiert stark 
von einer Normalverteilung ab. Auch Varianzenhomogenität war nicht gegeben. Deshalb 
wurden ausschließlich nichtparametrische Tests verwendet. Die Analyse der Habitatwahl er-
folgt mithilfe des Kruskal-Wallis Tests und – bei signifikantem Abweichen von einer Gleich-




3.1 Säuretoleranz der Fische unter den hydrochemischen Bedingungen 
der Lausitzer Tagebauseen 
3.1.1 Senftenberger See: Verteilung innerhalb des pH-Gradienten 
Die Hauptfischarten in den durch Juncus bulbosus strukturierten Litoralbereichen waren Plöt-
ze, Barsch, Güster, Rotfeder und Hecht (Abb. 9). Der mittlere Einheitsfang nahm mit sinken-
dem pH-Wert kontinuierlich ab (Abb. 8), die Unterschiede zwischen pH 3,2-3,5 und pH 3,6-
4,5 sowie zwischen pH 5,6-6,5 und pH 6,6-7,5 waren jedoch weder für den Gesamt-
Einheitsfang noch für den Einheitsfang einzelner Fischarten statistisch signifikant (Tab. 11). 
Der Vergleich der gepoolten Fänge der beiden niedrigen pH-Bereiche mit den gepoolten Fän-
gen der beiden oberen pH-Bereiche ergab, dass sowohl der Gesamt-Einheitsfang als auch der 
Einheitsfang der Hauptfischarten Plötze, Barsch, Güster und Rotfeder bei pH ≤ 4,5 signifikant 
niedriger war als bei pH > 5,5. Der Einheitsfang der Hechte unterschied sich nicht signifikant 
zwischen den Bereichen mit pH ≤ 4,5 und pH > 5,5 (Tab. 11). 
Plötzen waren die mit Abstand häufigste Fischart im Phytal, solange sich der pH-Wert im 
carbonatgepufferten Bereich befand. Bei pH 5,6-6,5 betrug ihr mittlerer Anteil am numeri-
schen Einheitsfang 44%, bei pH 6,6-7,5 sogar 51%. Die zweithäufigste Art, die Barsche, er-
reichten lediglich einen Anteil von 27 bzw. 26% (Abb. 9). Mit sinkendem pH-Wert nahm der 
Anteil der Plötzen an der Fischgemeinschaft zugunsten von Barschen, Hechten und Rotfedern 
ab. In den Bereichen des Phytals mit pH ≤ 3,5 waren Barsche mit einem mittleren Anteil von 
68% am numerischen Einheitsfang die häufigste Fischart, gefolgt von Rotfedern (22%) und 
Hechten (9%). Plötzen erreichten bei pH ≤ 3,5 nur noch einen mittleren numerischen Anteil 
von 1%. Der Anteil der Güstern am Gesamtfang verringerte sich parallel zum Anteil der Plöt-
zen mit sinkendem pH-Wert.  
Die Zunahme des Anteils der Barsche, Hechte und Rotfedern mit sinkendem pH-Wert spie-
gelte sich auch in der Konstanz des Auftretens dieser Arten in den sauren Bereichen wider 
(Abb. 10). Plötzen wurden an allen Probestellen mit pH > 4,1 nachgewiesen. Bei niedrigeren 
pH-Werten wurden sie nur bei 2 von 16 Beprobungen gefangen. Güstern zeigten bezüglich 
des pH-Wertes ein sehr ähnliches Verbreitungsmuster wie die Plötzen. Sie wurden bei 
pH > 4,1 regelmäßig nachgewiesen, während sie niedrigere pH-Werte vollständig mieden. 
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Abb. 8: Numerische Einheitsfänge (Individuenzahl/(240 m² Netzfläche x Nacht) in Abhängigkeit vom 
pH-Wert im Senftenberger See. Dargestellt sind die arithmetischen Mittel sowie ihre 95% Konfiden-
zintervalle aus jeweils 8-13 Befischungen, die in den Jahren 1996-1998 in den unterschiedlichen pH-






























Abb. 9: Mittlere numerische Artenzusammensetzung in unterschiedlichen pH-Bereichen im Senf-
tenberger See. Stellnetzfänge 6-55 mm Maschenweite (n = Nominalfang; andere Arten = Blei, Döbel, 
Karausche, Karpfen, Kaulbarsch, Maräne, Moderlieschen, Regenbogenforelle, Ukelei, Wels, Zander). 
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Tab. 11: Ergebnisse des Mann-Whitney-Tests zur Überprüfung von Unterschieden zwischen den nu-
merischen Einheitsfängen in den Bereichen mit pH ≤ 4,5 und pH > 5,5, sowie Ergebnisse der mul-
tiplen Vergleiche nach DUNN zur Überprüfung von Unterschieden zwischen den numerischen Ein-
heitsfängen der vier untersuchten pH-Bereiche im Senftenberger See (***p < 0,001; **p < 0,01; 




Multiple Vergleiche nach DUNN 
 
pH > 5,5 
vs. 



















Alle Fischarten *** *** * n.s. *** * n.s 
Hecht n.s. n.s. n.s. n.s. * n.s. n.s. 
Barsch *** * n.s. n.s. * n.s. n.s. 
Rotfeder ** n.s. n.s. n.s. ** n.s. n.s. 
Güster *** *** * n.s. *** * n.s 
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Abb. 10: Fangnachweise der häufigsten fünf Fischarten des Habitattyps Phytal in Abhängigkeit vom 
pH-Wert. Alle Fangtermine der Stellnetzbefischungen an den Messstellen 1-4 und 7, an denen diese 
Messstellen durch Juncus bulbosus mit einem Deckungsgrad von mindestens 40% strukturiert waren, 
sind nach ansteigendem pH-Wert angeordnet. Zur Lage der Messstellen vgl. Abb. 5. Fänge der ein-
zelnen Fischarten an den jeweiligen Probenahmeterminen sind durch das Symbol (Punkt) gekenn-
zeichnet. 
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3.1.2 Senftenberger See: Auswirkung der zunehmenden Versauerung einer Inselbucht 
auf die Fischfauna 
Messstelle 7 befindet sich in einer 4 ha großen Bucht, die nur eine schmale Verbindung zum 
Hauptteil des Sees hat (Abb. 11). Die Bucht weist bei mittlerem Wasserstand (98,4 mNN) eine 
maximale Wassertiefe von 4,0 m auf; die mittlere Wassertiefe beträgt ungefähr 2,0 m. Der pH-
Wert in der Bucht wird durch die Höhe des Wasserspiegels im Senftenberger See beeinflusst: 
Bei hohen Wasserständen, die üblicherweise im Winter und Frühjahr auftreten, findet kein 
oder nur ein geringer Einstrom von saurem Grundwasser aus der Innenkippe statt und ein 
Wasseraustausch mit dem pH-neutralen Bereich des Sees ist gewährleistet. Der pH-Wert in 
der Bucht ist dann neutral. Bei einer Absenkung des Wasserstandes, wie sie durch die Art der 
Speicherbewirtschaftung im Senftenberger See im Sommerhalbjahr auftritt, erhöht sich der 
Einstrom sauren Grundwassers aus der Innenkippe in die Bucht. Gleichzeitig verringert sich 
der Wasseraustausch mit dem See. Dies führt zu einer Versauerung der Bucht. 
Im Untersuchungsjahr 1998 wurde der Wasserstand von 98,9 mNN im April kontinuierlich bis 
auf 98,0 mNN im Oktober abgesenkt (Abb. 4). Hierdurch sank die Wassertiefe an der Verbin-
dung der Bucht mit dem Hauptteil des Sees von 1,1 m im April auf 0,2 m im Oktober. Wie aus 
Abbildung 12 ersichtlich ist, sank der pH-Wert in der Bucht zunächst langsam, aber kontinu-
ierlich ab. Erst als das Pufferungsvermögen des Hydrogencarbonat-Puffersystems erschöpft 
war, kam es im September und Oktober zu einer sprunghaften Absenkung des pH-Wertes auf 





Abb. 11: Inselbucht im Senftenberger See, in der sich die Messstelle 7 befindet. Die Bucht hat nur 
eine schmale Verbindung zum Hauptteil des Sees. 
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Abb. 12: Entwicklung des pH-Wertes an Messstelle 7 von April bis Oktober 1998, basierend auf pH-














































n=134 n=56n=53n=71 n=183 n=3n=54
pH-Wert:
 
Abb. 13: Relative Artenzusammensetzung der numerischen Stellnetz-Einheitsfänge (Maschenweite 6-
65 mm) an der Messstelle 7 von April bis Oktober 1998 (n = Nominalfang; andere Arten = Blei, Ka-
rausche, Karpfen, Kaulbarsch, Moderlieschen, Wels, Zander). Die pH-Werte wurden jeweils vor dem 
Ausbringen sowie vor dem Einholen der Netze in dem Tiefenbereich gemessen, den die Netze abdeck-
ten. 
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Von April bis September waren Plötzen, Güstern, Barsche und Rotfedern stets die häufigsten 
Arten in den Stellnetzfängen in der Inselbucht (Messstelle 7). Weiterhin wurden von Juni bis 
Oktober regelmäßig Hechte gefangen (Abb. 13). Abgesehen von einer tendenziellen Zunahme 
des Barschanteils in der Zeit von Mai bis August traten keine eindeutigen gerichteten Verän-
derungen in der Artenzusammensetzung auf. Von Juli bis September verblieben die Einheits-
fänge trotz der voranschreitenden Versauerung auf unverändertem Niveau. Bei der Befischung 
im Oktober war der pH-Wert auf pH 3,5 abgesunken. Während beim Ausbringen der Netze 
weder verendende noch tote Fische in der Inselbucht gesichtet wurden, fand in der Nacht ein 
massives Fischsterben statt. Während mit dem Stellnetzsatz nur zwei Rotfedern und ein Hecht 
gefangen wurden, konnten gleichzeitig 72 frisch verendete Fische, die 8 Fischarten angehör-
ten, aus der Inselbucht geborgen werden (Tab. 12). Am nächsten Tag waren weder mit den 
Stellnetzen noch mit dem Elektrofischereigerät überlebende Fische in der Bucht nachweisbar. 
Folglich waren von dem Fischsterben vermutlich alle zu diesem Zeitpunkt in der Bucht be-
findlichen Fische betroffen. 
Tab. 12: Artenzusammensetzung und Längenbereich der Fische, die beim Fischsterben nach einer pH-
Absenkung auf pH 3,5 in einer Bucht des Senftenberger Sees nachgewiesen wurden. 
Art Anzahl Totallänge [cm] 
Aal 1 25 
Barsch 2 5-7 
Güster 16 2-5 
Hecht 14 9-31 
Plötze 25 2-8 
Rotfeder 9 3-22 
Schleie 4 3-19 
Wels 1 7 
 
3.1.3 Senftenberger See: Auswirkung der pH-Absenkung 1994/1995 auf die Fischfauna 
Der Senftenberger See wird durch die Zufuhr von Wasser aus der Schwarzen Elster in einem 
pH-neutralen Zustand gehalten. Die Schwarze Elster wies seit 1993 nur noch ein sehr gerin-
ges Säurebindungsvermögen (KS4,3) von weniger als 0,5 mmol/L auf, wodurch sich das Säu-
rebindungsvermögen des Senftenberger Sees gegenüber früheren Jahren stark verringerte 
(KOCH et al. 1999). Im Zeitraum von April 1994 bis März 1995 wurde der Zufluss von Ober-
flächenwasser aus der Schwarzen Elster vollständig eingestellt, um durch Wasserspiegelab-
senkungen Ufersanierungen und die Sanierung der Ein- und Auslaufbauwerke zu ermöglichen 
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(SENSEL 1997). In der Folge kam es zu einer Absenkung des pH-Wertes im gesamten See, 
die nach SENSEL (1997) und LUCKNER et al. (1999) durch vier Wirkmechanismen verur-
sacht wurde: 
(1) Verminderte Zufuhr von Alkalinität über den Zulauf, zunächst durch geringe Alkalinität 
der Schwarzen Elster, später durch Absperren des Zulaufs, 
(2) aufgrund der Wasserspiegelabsenkung verstärkter Zustrom versauernd wirkenden Grund-
wassers, 
(3) vermehrte Auswaschung säurelastiger Verwitterungsprodukte aus der Innenkippe, 
(4) Zusickerung saurer Oberflächenwässer aus dem benachbarten Restsee Koschen. 
Der genaue Ablauf der episodischen Versauerung des Senftenberger Sees lässt sich nicht re-
konstruieren, da zwischen dem 19.09.1994 und dem 03.04.1995 keine Messungen der Was-
serbeschaffenheit stattfanden. Nach SENSEL (1997) sowie den unveröffentlichten Messdaten 
des Landesumweltamtes Brandenburg verlief die pH-Absenkung wie in Abbildung 14 darge-
stellt: Bei der Messung am 19.09.1994 war der See an allen Messstellen pH-neutral. Bei der 
nächsten Messung am 03.04.1995 lag der pH-Wert im gesamten sonst pH-neutralen Bereich 
des Sees bei Werten zwischen 4,5 und 5,1 - mit Ausnahme zweier kleiner Bereiche im Nord-
feld und am Seeauslauf, an denen noch pH-Werte von 6,0 bzw. 6,6 vorlagen. Daraufhin wur-
den wieder größere Mengen an Flusswasser aus der Schwarzen Elster eingeleitet. Dies führte 
dazu, dass der pH-Wert im östlichen Teil des Sees am 03.05.1995 wieder auf Werte zwischen 
5,4 und 6,2 angestiegen war. Im westlichen Teil des Sees lagen die pH-Werte zu diesem Zeit-
punkt zwischen 4,4 und 5,0. Im weiteren Verlauf des Monats Mai erfolgte ein kontinuierlicher 
Anstieg der pH-Werte. Am 18.05.1995 lagen sie im östlichen Bereich bereits zwischen 5,9 



































































Abb. 14: Verlauf der pH-Werte von August 1994 bis Juli 1995 im Ostfeld (östlicher Seebereich) und 
im Elsterfeld (westlicher Seebereich). Durch Messwerte unterlegt ist der Verlauf der pH-Werte nur für 
die eingezeichneten Messzeitpunkte. In den Wassertiefen 5 m und 10 m, die aus Gründen der Über-
sichtlichkeit nicht dargestellt sind, lagen die pH-Werte während der kritischen Monate April und Mai 
1995 mit pH 4,5-5,1 noch etwas niedriger als an der Oberfläche. Alle dargestellten pH-Werte sind 
Messdaten des Landesumweltamtes Brandenburg, teilweise veröffentlicht in SENSEL (1997). 
 
Die Kleine Maräne laicht im Senftenberger See im November-Dezember, die Embryonen 
schlüpfen im März-April. Somit war die Kleine Maräne von der pH-Absenkung während der 
Embryonal-, Larval- und Juvenilentwicklung betroffen.  
Hechte laichen in gemäßigten Breiten im zeitigen Frühjahr bei Wassertemperaturen > 5°C 
(BILLARD 1996, KOTTELAT & FREYHOF 2007). Im Senftenberger See hatten sämtliche 
bei der jeweils ersten Befischung der Jahre 1997 (Anfang April) und 1998 (Mitte April) bei 
Wassertemperaturen von 8-9°C gefangenen Hechte bereits abgelaicht. Hieraus ist zu schlie-
ßen, dass bei den Hechten die Embryonal- und Larvalentwicklung sowie die frühe Juvenil-
entwicklung im Jahr 1995 in die Zeitphase der niedrigsten pH-Werte fiel.  
Barsche laichen in Mitteleuropa üblicherweise im April oder Mai bei Wassertemperaturen 
> 10°C (GILLET & DUBOIS 2007, PROBST et al. 2009a). Im Senftenberger See laichten sie 
in den Jahren 1997 und 1998 in den letzten drei Aprilwochen bei Wassertemperaturen zwi-
schen 8°C und 12°C ab. Wassertemperaturen > 8°C wurden 1995 ebenfalls erst im April er-
reicht (Abb. 15). Damit fiel im westlichen Seeteil die Embryonal-, die Larval- und eventuell 
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auch die frühe Juvenilentwicklung mit pH-Werten < 5,5 zusammen, im östlichen Seeteil nur 
die Embryonal- und möglicherweise die Larvalentwicklung (Abb. 14). 
Plötzen und Bleie laichten im Jahr 1997 im Mai, im Jahr 1998 von Mitte April bis Anfang 
Mai (Plötzen) bzw. Mitte Mai (Bleie) ab. Die Wassertemperatur betrug zu Beginn der Laich-
zeit jeweils ungefähr 12°C. Die Laichzeit der Zander konnte aufgrund sehr heterogener Rei-
fegrade der gefangenen Zander und mangels Fängen vollreifer oder frisch abgelaichter Zander 
nicht genau eingegrenzt werden. Üblicherweise laichen Zander bei Wassertemperaturen von 
10-14°C ab (KOTTELAT & FREYHOF 2007). Wie aus dem in Abbildung 15 dargestellten 
Verlauf der Wassertemperaturen im Senftenberger See ersichtlich ist, begann demnach die 
Laichzeit der Bleie, Plötzen und Zander im Jahr 1995 frühestens in der zweiten Aprilhälfte. 
Deshalb waren die frühen Lebensstadien dieser drei Arten von der episodischen Versauerung 
vor allem im Westteil des Sees betroffen, während der pH-Wert im Ostteil schon wieder an-
stieg. 
Das Ablaichen der Güstern und Rotfedern findet erst bei Wassertemperaturen > 15°C statt 
(KOTTELAT & FREYHOF 2007); im Senftenberger See lag die Laichzeit in den Jahren 1997 
und 1998 jeweils im Mai. Wassertemperaturen > 15°C wurden 1995 im Senftenberger See erst 
in der zweiten Maihälfte erreicht. Somit waren die jüngsten Lebensstadien dieser drei Arten 
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Abb. 15: Entwicklung der Wassertemperaturen im Senftenberger See von April bis Juni 1995. Darge-
stellt sind die Wassertemperaturen an der Wasseroberfläche an sechs verschiedenen Messstellen (un-
veröffentlichte Messdaten des Landesumweltamtes Brandenburg). 
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Da lediglich die Maränen, Hechte und Barsche von der pH-Absenkung im gesamten See be-
troffen waren, wurde nur für diese drei Arten eine Analyse der Altersstruktur in den Fängen 
der Jahre 1996 und 1997 durchgeführt. Die Altersklassenzusammensetzung der 1996 und 
1997 im Senftenberger See gefangenen Maränen, Hechte und Barsche ist in Tabelle 13 dar-
gestellt. Sie zeigt, dass bei den Maränen der Jahrgang 1995 nahezu komplett ausgefallen ist. 
Bei den Hechten wurden sowohl 1996 als auch 1997 Individuen des 1995er Jahrgangs nach-
gewiesen. Wahrscheinlich ist der 1995er Jahrgang schwach ausgefallen; angesichts des gerin-
gen Stichprobenumfangs und der hohen Variabilität des Reproduktionserfolgs auch unter na-
türlichen Gegebenheiten lässt sich hierzu jedoch keine gesicherte Aussage treffen. In den 
Barschfängen war der 1995er Jahrgang sowohl 1996 als auch 1997 stark vertreten. Folglich 
konnten die Barsche 1995 trotz des niedrigen pH-Wertes erfolgreich reproduzieren. 
Tab. 13: Altersklassenzusammensetzung der Maränen, Hechte und Barsche im Senftenberger See in 
den Untersuchungsjahren 1996 und 1997 (Nominalfänge mit Stellnetzen und dem Elektrofischereige-
rät). Der während der pH-Absenkung 1995 geschlüpfte Jahrgang gehörte 1996 der Altersklasse (Ak) 
1+ und 1997 der Ak 2+ an. 
Art Fangjahr Ak 0+ Ak 1+ Ak 2+ Ak 3+ und älter 
Maräne 1996 19 1 12 24 
 1997 43 64 2 51 
Hecht 1996 15 4 4 8 
 1997 2 16 3 11 
Barsch 1996 91 184 356 241 
 1997 156 405 461 203 
 
3.1.4 Fischfauna des Olbasees 
Der Olbasee wies am 08.07.1997 von der Oberfläche bis zum Gewässergrund einen pH-Wert 
von 4,0-4,1 auf. Während der Fischbestandsaufnahme am 17.09.1997 lag der pH-Wert bei 
3,5-3,6. Messungen des Referates Fischerei der Sächsischen Landesanstalt für Landwirtschaft 
in den Jahren 1993 und 1994 lagen mit pH 3,7-3,8 innerhalb der 1997 gemessenen Spann-
weite. Zum Befischungszeitpunkt wies der Olbasee eine Sichttiefe von 10,60 m auf. 
Mit Stellnetzen wurden ausschließlich adulte Barsche gefangen; bei der Befischung mit dem 
Elektrofischereigerät wurden keinerlei Fische gefangen oder gesichtet. Der Gesamtfang be-
stand aus 30 adulten Barschen mit Totallängen zwischen 18 und 34 cm, der Einheitsfang be-
trug lediglich 6,8 Ind./(280 m² Netzfläche × Nacht) bzw. 1,3 kg/(280 m² Netzfläche × Nacht). 
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Kleinere Barsche oder andere Fischarten konnten auch in den Mageninhalten der gefangenen 
Barsche nicht nachgewiesen werden. 
Mit einem Geschlechterverhältnis von M:W = 1:1,4 dominierten die Weibchen den Fang. Bei 
sämtlichen Barschen beider Geschlechter befanden sich die Gonaden bereits im Reifungssta-
dium 3 auf der sechsstufigen Skala nach NIKOLSKY (1963), wobei der mittlere Gonadoso-
matische Index (GSI) bei den Weibchen 0,026 und bei den Männchen 0,063 war. Sowohl der 
geschätzte Reifegrad als auch der Gonadosomatische Index entsprachen den Werten der 
gleich großen Barsche im pH-neutralen Bereich des Senftenberger Sees. Es gibt somit keine 
Hinweise auf eine verzögerte Gonadenreifung im Olbasee.  
Bei den gefangenen adulten Barschen war auffällig, dass ca. die Hälfte von ihnen eingetrübte 
Augen aufwies. Weitere Schädigungen wurden nicht festgestellt. Die Barsche waren dem Er-
scheinungsbild nach in einem guten Ernährungszustand; sie waren im Mittel um 10% schwe-
rer als gleich lange Barsche im Senftenberger See. Die Nahrung der Barsche bestand aus-
schließlich aus verschiedenen Gruppen von Insekten. Von den 23 Barschen, an denen 
Nahrungsuntersuchungen durchgeführt wurden, wiesen zwei Barsche einen leeren Magen auf. 
Bei den übrigen 21 Barschen waren im Mittel ca. 50 Nahrungsorganismen – vorwiegend In-
sektenlarven - in den Mägen enthalten (Schwankungsbreite 1-200). Vereinzelt wurden auch 
Dipterenpuppen und Corixiden nachgewiesen (Abb. 16). 
 









Larven Larven LarvenLarvenPuppen  




3.1.5 Verteilung der Fischfauna im Erika-See 
Zum Zeitpunkt der Untersuchung (17.-19.08.1999) waren das östliche Becken (Messstellen 1 
und 2, max. Tiefe 4,0 m) und das westliche Becken (Messstellen 4 und 6, max. Tiefe 4,0 m) 
jeweils bis zum Gewässergrund oxisch und wiesen pH-Werte zwischen 5,6 und 7,3 auf (zur 
Lage der Messstellen vgl. Abb. 6). Das mittlere Becken (Messstellen 3 und 4, max. Tiefe 
13,5 m) war thermisch geschichtet. Das Epilimnion hatte eine Mächtigkeit von 4 m und wies 
pH-Werte zwischen 4,8 und 5,0 auf. Das Hypolimnion war anoxisch.  
Es wurden insgesamt 1958 Fische mit einem Gesamtgewicht von 83 kg gefangen. Dabei wur-
den 10 Fischarten nachgewiesen (Tab. 14). Die Fänge an den sechs Messstellen sind in Abbil-
dung 17 und 18 dargestellt. Die Fischfauna des Erika-Sees wurde von Cypriniden dominiert. 
Die häufigste Art war die Plötze, gefolgt von der Rotfeder. Generell bot sich bei den Stellnetz-
fängen und den mit dem Elektrofischereigerät erzielten Fängen dasselbe Bild: Die Abundan-
zen der Plötzen, Barsche und Bleie waren an den sauren Messstellen 3 und 4 deutlich niedri-
ger als an den pH-neutralen Messstellen. Die Rotfedern hingegen hatten sowohl in den Stell-
netzfängen als auch beim Elektrofischen die höchste Abundanz bei pH 4,8-5,0. Da die Stell-
netzbefischungen die Dämmerungsphasen und die Nacht abdeckten, während die Elektrobe-
fischungen tagsüber durchgeführt wurden, können kurzfristige tagesperiodische Einwande-
rungen aus den pH-neutralen Bereichen ausgeschlossen werden. Die Totallängen der Rotfe-
dern lagen zwischen 9 und 20 cm.  
Tab. 14: Numerische Nominalfänge im Erika-See im August 1999. 
 Stellnetze elektrisch gesamt 
Plötze 573 120 693 
Rotfeder 547 80 627 
Barsch 300 11 311 
Blei 293 12 305 
Hecht 3 8 11 
Schleie 3 1 4 
Kaulbarsch 3 0 3 
Moderlieschen 2 0 2 
Döbel 1 0 1 
Gründling 1 0 1 




































































Abb. 17: Numerische und Biomasse-Einheitsfänge mit Stellnetzen an den sechs befischten Mess-





































































Abb. 18: Numerische und Biomasse-Einheitsfänge mit dem Elektrofischereigerät an den vier befisch-
ten Messstellen des Erika-Sees. 
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3.2 Einfluss von Seemorphologie und Habitatstruktur auf die Fischge-
meinschaft des Senftenberger Sees 
3.2.1 Physikalisch-chemische Parameter in den nicht versauerten Seebereichen 
In den Abbildungen 19-23 ist der jahreszeitliche Verlauf der Wassertemperatur, der Sauer-
stoffkonzentration und des pH-Wertes in den drei Seebecken im pH-neutralen Teil des Senf-
tenberger Sees dargestellt. Alle drei Seebecken sind dimiktisch. Im Sommer überschritt die 
epilimnische Wassertemperatur regelmäßig die 20°C-Marke. Die Seebecken unterschieden 
sich aber erheblich im sommerlichen Verlauf der Temperaturprofile, pH-Werte und Sauer-
stoffkonzentrationen:  
Im Nordfeld kam es nicht zur Ausbildung einer stationären Temperatursprungschicht, da dem 
See an dieser Stelle als Folge der Gewinnung von Trinkwasser aus dem Uferfiltrat Tiefen-
wasser entzogen wird. Im Sommer stieg die Wassertemperatur in 15 m Wassertiefe auf Werte 
von bis zu 19°C an, in 20 m Wassertiefe auf bis zu 15°C (Abb. 19). Da es sich hierbei um ei-
nen Sonderfall handelt, der weder typisch für Tagebauseen noch für natürliche Seen ist, wurde 
das Nordfeld für die Analyse der Fisch-Verteilungsmuster nicht berücksichtigt. 
Das Tiefenwasser des Elsterfelds war ganzjährig kühl (Abb. 20). Im Jahresverlauf schwankte 
die Wassertemperatur in Wassertiefen > 12 m zwischen 3°C und 8°C. Im Hypolimnion kam es 
1996 und 1997 während der sommerlichen Stagnation zu einer moderaten Abnahme der Sau-
erstoffkonzentration; 1998 hingegen sank die Sauerstoffkonzentration im Hypolimnion deut-
lich stärker ab. Zum Ende der Stagnationsphase war die Sauerstoffkonzentration im gesamten 
Hypolimnion auf < 4 mg/L abgesunken, in Wassertiefen ≥ 15 m sogar auf weniger als 2 mg/L. 
Direkt über Grund wurde das Hypolimnion anoxisch. Der pH-Wert war in den oberen Wasser-
schichten (0-5 m) bei pH-Werten zwischen 7,1 und 8,2 ganzjährig neutral bis schwach alka-
lisch. In den tieferen Wasserschichten sank der pH-Wert während der sommerlichen Stagnati-
onsphase in den schwach sauren Bereich ab, wobei pH-Werte < 6,0 nur 1996 und nur in 
Bodennähe erreicht wurden (Abb. 21).  
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Abb. 21: Elsterfeld: Verlauf des pH-Werts im Untersuchungszeitraum 1996-1998. 
 
Der Temperaturverlauf des Ostfelds zeigt, dass sich das aufgrund der geringen Wassertiefe 
relativ kleine Hypolimnion im Sommer regelmäßig um ungefähr 2°C stärker erwärmt als das 
Hypolimnion des Elsterfelds (Abb. 20 und 22). Im Hypolimnion des Ostfelds fand während 
der sommerlichen Stagnationsphase eine deutlich stärkere Sauerstoffzehrung als im Hypo-
limnion des Elsterfelds statt, so dass die Sauerstoffkonzentration von Juli bis September re-
gelmäßig weniger als 4 mg/L betrug. Im Spätsommer (September/Oktober 1996 und Au-
gust/September 1998) betrug die Sauerstoffkonzentration im gesamten Hypolimnion des Ost-
felds weniger als 1 mg/L. Der pH-Wert lag im Ostfeld niedriger als im Elsterfeld. In den obe-
ren Wasserschichten (0-5 m) war das Ostfeld bei pH-Werten zwischen 6,8 und 7,9 ganzjährig 
neutral bis schwach alkalisch. In den tieferen Wasserschichten sank der pH-Wert während der 
sommerlichen Stagnationsphase regelmäßig in den sauren Bereich ab. In allen drei Unter-
suchungsjahren traten im Spätsommer im gesamten Hypolimnion pH-Werte < 6,0 auf. Im 
August 1996 sank der pH-Wert in Bodennähe sogar bis auf pH 3,8 und somit in den stark sau-
ren Bereich ab (Abb. 23).  
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Es war lediglich ein schmaler Schilfgürtel, der vor allem aus Phragmites australis bestand, 
vorhanden. Die Schilfpflanzen zeigten nur eine geringe Vitalität. Die seeseitige Begrenzung 
des Schilfgürtels lag bei hohem Wasserstand im Frühjahr (98,9 mNN) bei 70-80 cm Wasser-
tiefe. Aufgrund der im Sommerhalbjahr regelmäßig stattfindenden Wasserspiegelabsenkung 
verringerte sich 1998 die seeseitige Begrenzung der emersen Vegetation im Juli auf 20-40 cm 
Wassertiefe und im August auf 10 cm Wassertiefe. Im September war die emerse Vegetation 
im Litoral des nicht versauerten Teils des Senftenberger Sees - mit Ausnahme eines ca. 60 m² 
großen Rohrkolbenbestandes (Typha latifolia) in einem Bereich südlich der Messstelle 9 - 
trocken gefallen.  
Im Bereich der Messstellen des Habitattyps Flaches Litoral waren emerse Makrophyten ge-
nerell nur sehr spärlich vorhanden, wobei die Menge an emersen Makrophyten von Messstelle 
4 über Messstelle 9 zu Messstelle 6 abnahm (zur Lage der Messstellen vgl. Abb. 24). 
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Submerse Makrophyten 
Die Verteilung der dichten Bestände submerser Makrophyten ist in Abbildung 24 dargestellt. 
Dichte Bestände submerser Makrophyten wurden im Senftenberger See fast ausschließlich 
von Zwiebelbinsen (Juncus bulbosus) gebildet. Zwiebelbinsen sind nicht zur Nutzung von 
HCO3- als Kohlenstoffquelle befähigt, sondern benötigen freies CO2, das sie aus dem Wasser 
oder über die Wurzeln aus dem Porenraum aufnehmen können (FYSON 2000). Das als Koh-
lenstoffquelle benötigte CO2 ist im Wasserkörper versauerter Seebereiche sowie im Poren-
wasser derjenigen Bereiche, in denen versauertes Grundwasser austritt, verfügbar. Deshalb 
waren die submersen Bestände von Juncus bulbosus im Wesentlichen auf die permanent ver-
sauerten Seebereiche beschränkt. Außerhalb dieser Seebereiche traten sie nur an der an-
grenzenden Messstelle 3 sowie an der episodisch versauernden Messstelle 7 auf. An diesen 





















Abb. 24: Verteilung dichter submerser Makrophytenbestände im Senftenberger See im Untersu-
chungszeitraum 1996-1998 (grüne Flächen). Die Zahlen 1-9 symbolisieren die Messstellen im Phytal 
und im Flachen Litoral. 
 
Die Zwiebelbinsen besiedelten in den versauerten Bereichen des Senftenberger Sees Wasser-
tiefen bis ungefähr 2,5 m und erreichten dort Bodenbedeckungsgrade > 90% bei Wuchshöhen 
bis ungefähr 2 m. Auch die Messstellen 3 und 7 wiesen eine sehr dichte submerse Vegetation 
mit Bedeckungsgraden > 90% auf, die fast bis an die Wasseroberfläche reichte. An Mess-
stelle 7 handelte es sich dabei fast ausschließlich um Zwiebelbinsen, während an Messstelle 3 
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neben den Zwiebelbinsen auch das Ähren-Tausendblatt (Myriophyllum spicatum) in dichten 
Beständen auftrat.  
In den anderen pH-neutralen Seebereichen traten im Untersuchungszeitraum submerse 
Makrophyten nur als solitär stehende Pflanzen oder lockere Gruppen auf, jedoch nicht als für 
die Fischgemeinschaft als Refugium nutzbare horstig wachsende oder flächige Bestände mit 
hohen Deckungsgraden. Darüber hinaus zeigten die Pflanzen häufig eine geringe Vitalität und 
wiesen Überzüge aus Eisenocker (FeO(OH)) auf. Eine Ausnahme stellte die Messstelle 4 dar: 
Hier waren 1996 und im Frühjahr 1997 noch dichte Makrophytenbestände (v.a. Juncus bulbo-
sus und Myriophyllum spicatum) vorhanden, die anschließend aber drastisch zurückgingen, so 
dass diese Messstelle ab Juni 1997 auch als nahezu frei von submersen Makrophyten einzu-
stufen war. Die wenigen noch vorhandenen Pflanzen waren vollständig von Eisenocker be-
deckt. 
Im Untersuchungsjahr 1998 waren die drei Messstellen des Habitattyps Flaches Litoral 
(Messstellen 4, 6 und 9) in dem Tiefenbereich, der mit Stellnetzen befischt wurde (1,2-3,0 m), 
fast frei von strukturbildenden Makrophytenbeständen. An submersen Makrophyten trat le-
diglich vereinzelt Myriophyllum spicatum solitär oder in kleinen Gruppen auf; an den Mess-
stellen 6 und 9 waren zusätzlich kleine Flächen mit Zwerg-Laichkraut (Potamogeton pusillus) 
bewachsen. Darüber hinaus entwickelten sich an Messstelle 6 von Juli bis September dichte 
Bestände fädiger Grünalgen (Mougeotia spec., Desmidium spec., Spirogyra spec.), die einen 
Bodenbedeckungsgrad von mehr als 60% erreichten. 
In den ufernächsten und mit Stellnetzen nicht befischbaren Flachwasserbereichen traten an 
Messstelle 4 im Frühjahr vereinzelt submerse Makrophyten (Juncus bulbosus, Myriophyllum 
spicatum) bis in eine Wassertiefe von 60 cm auf, während die ufernahen Flachwasserbereiche 
bei den Messstellen 6 und 9 frei von submersen Makrophyten waren. Im Verlauf des Sommers 
sank die untere Makrophyten-Verbreitungsgrenze an Messstelle 4 bis auf 40 cm.  
3.2.3 Sedimentbeschaffenheit und strukturelle Komplexität der Messstellen 
Die Sedimente an den Messstellen der strukturarmen litoralen Habitattypen Flaches Litoral 
und Tiefes Litoral zeigten nur eine geringe Variabilität in ihrer Korngrößenzusammensetzung. 
An allen Messstellen lagen sandige Sedimente vor, wobei Mittelsand dominierte, gefolgt von 
Grob- und Feinsand (Tab. 15). In den Sedimentfraktionen Mittelkies und Grobkies waren ne-
ben den besagten Kiesen auch Kohlestücke enthalten. Innerhalb des Habitattyps Flaches Li-
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toral lagen an Messstelle 6 gröbere Sedimente als an den Messstellen 4 und 9 vor. Dies spie-
gelt die höhere Wind- und Wellenexposition von Messstelle 6 wider. 
Tab. 15: Korngrößenzusammensetzung in den oberen 10 cm der Sedimente an den strukturarmen 
Messstellen des Flachen Litorals und Tiefen Litorals. 
  Flaches Litoral Tiefes Litoral 









Schluff <0,063 2% 1% 2% 2% 1% 
Feinsand 0,063-0,2 11% 9% 34% 11% 11% 
Mittelsand 0,2-0,63 61% 42% 40% 34% 58% 
Grobsand 0,63-2,0 17% 31% 12% 27% 21% 
Feinkies 2,0-6,3 5% 12% 10% 17% 8% 
Mittelkies 6,3-20 2% 5% 2% 9% 1% 
Grobkies 20-63 2% 0% 0% 0% 0% 
 
Tab. 16: Taucherische Charakterisierung der Sedimentoberfläche an den litoralen Messstellen (o = 
selten, < 5% Bedeckungsgrad; + = verbreitet, 5-33% Bedeckungsgrad; ++ = häufig, 34-66% Bede-
ckungsgrad; +++ = sehr häufig, > 66% Bedeckungsgrad). 




Strukturbildende Elemente Submerse oder emer-
se Vegetation im an-
grenzenden Uferbe-
reich 
(Wassertiefe < 1 m) 
Phytal 3 Schluff +++ submerse Makrophyten    +++ submers, emers 
Phytal 7 Schluff +++ submerse Makrophyten    +++ submers, emers 
Flaches Lito-
ral 
4 Schluff +     Kohlestücke > 10 cm 
o     submerse Makrophyten 
   +     submers, emers 
Flaches Lito-
ral 
6 Mittel- und Grob-
sand 
++   fädige Grünalgen  
+     Steine > 10 cm 
o     submerse Makrophyten 
   o     emers 
Flaches Lito-
ral 
9 Schluff, Fein-, 
Mittel- und Grob-
sand 
o      fädige Grünalgen 
o      submerse Makrophyten 
   +     emers 




+     fädige Grünalgen 
o      Steine > 10 cm 
 
Tiefes Litoral C 
(Ostfeld) 




Die hohe Ähnlichkeit der Korngrößenzusammensetzung entsprach nicht der visuellen Ein-
schätzung der Sedimentoberfläche bei der taucherischen Messstellenkartierung (Tab. 16). Bei 
der taucherischen Kartierung wurde deutlich, dass die beiden Messstellen des Phytals sowie 
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die Messstelle 4 eine geschlossene Schluffauflage aufwiesen. An Messstelle 6 hingegen war 
die Sedimentoberfläche durchgängig sandig. Messstelle 9 sowie die beiden Messstellen des 
Tiefen Litorals wiesen ein wellenförmiges Bodenprofil und eine heterogene Sedimentober-
fläche auf. Während sich in den Vertiefungen schluffige Sedimente akkumuliert hatten, lagen 
auf den Erhebungen sandige Sedimente vor.  
3.2.4 Zooplankton 
Die Abundanz und die Biomasse des Crustaceenplanktons waren im Epilimnion des Pelagials 
signifikant höher als im Flachen Litoral (Mann-Whitney U-Test, p < 0,05 für die Individuen-
dichte und p < 0,005 für die Biomasse). Einer mittleren Biomasse von 1507 µg/L im Pelagial 
stand im Flachen Litoral eine mittlere Biomasse von 413 µg/L gegenüber (Abb. 25). Dabei 
lag in den Monaten April bis Juli und im Oktober sowohl die Abundanz als auch die Biomasse 
des Crustaceenplanktons im Pelagial um den Faktor 3-12 höher als im Flachen Litoral. Im 
August waren die Abundanz und die Biomasse in beiden Habitattypen vergleichbar, während 
sie im September im Pelagial niedriger als im Flachen Litoral waren.  
Mengenmäßige Bedeutung als potenzielle Fischnahrung besaßen im Untersuchungszeitraum 
vorwiegend Copepoden sowie die Cladocerengattungen Daphnia und Bosmina. Die Clado-
cere Leptodora kindtii hatte im Juli und August aufgrund ihres hohen Individualgewichts trotz 
niedriger Abundanzen einen hohen Biomasseanteil. Andere Cladoceren traten im gesamten 
Untersuchungszeitraum nur in sehr niedrigen Abundanzen und Biomassen auf. 
Die zum Zweck des Methodenvergleichs durchgeführten Parallelbeprobungen mit dem Ple-
xiglas-Fallschöpfer und dem Planktonnetz zeigten, dass der Schöpfer für eine quantitative 
Beprobung des Crustaceenplanktons gut geeignet ist. Die Netzfänge lieferten im Mittel nur 
42% der im Zylinderschöpfer enthaltenen Individuendichten und 72% der Biomasse. Die rela-
tive Zusammensetzung der Zähltaxa korrespondierte zwischen den beiden Erfassungs-
methoden recht gut (Abb. 26). Auffällig war jedoch die deutlich höhere Copepoditendichte in 
den Schöpferproben. Dieser Unterschied ist zumindest teilweise durch die geringe Größe der 
Copepoditen bedingt, aufgrund derer sie von der Maschenweite des Planktonnetzes (250 µm) 
nicht quantitativ zurückgehalten wurden.  
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Abb. 25: Mittlere Abundanz und Biomasse des Crustaceenplanktons in den Habitattypen Flaches Lito-
ral (arithmet. Mittel der Messstellen 4, 6 und 9) und Pelagial Epilimnion (arithmet. Mittel der Mess-
stellen A und D) im Senftenberger See von April bis Oktober 1998. Die Probenahme erfolgte mit dem 
Plexiglas-Fallschöpfer nach DÖRING. 
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Abb. 26: Vergleich der Dichten des Crustaceenplanktons in den oberen fünf Metern des Pelagials des 
Senftenberger Sees bei Parallelbeprobungen mit dem Plexiglas-Fallschöpfer nach DÖRING und dem 
Planktonnetz nach APSTEIN (Maschenweite 250 µm). Dargestellt ist für jeden Monat das arithmeti-
sche Mittel der Messstellen A und D (vgl. Abb. 5). 
3.2.5 Zoobenthos 
Die Makrozoobenthosbiomasse war im Flachen Litoral signifikant höher als im Tiefen Litoral 
(Mann-Whitney U-Test, p < 0,001). Den größten Biomasseanteil stellte im Flachen Litoral 
die Neuseeländische Zwergdeckelschnecke Potamopyrgus antipodarum, während im Tiefen 
Litoral Chironomidenlarven den höchsten Biomasseanteil hatten (Abb. 27). 
Mollusken können aufgrund ihrer Schale bzw. ihres Gehäuses erst von größeren Fischen als 
Nahrungsressource erschlossen werden. Um die für juvenile Fische verfügbare Nahrung in 
den beiden Habitattypen abschätzen zu können, ist in Abbildung 28 die Makrozoobenthosbio-
masse im Flachen Litoral und im Tiefen Litoral unter Ausschluss der Mollusken dargestellt. 
Auch in diesem Fall war die Makrozoobenthosbiomasse im Flachen Litoral signifikant höher 
als im Tiefen Litoral (Mann-Whitney U-Test, p < 0,001).  
Bei Betrachtung der Makrozoobenthosbiomassen an den drei Messstellen im Flachen Litoral 
wird deutlich, dass die Makrozoobenthosbesiedlung in diesem Habitattyp sehr heterogen war 
(Abb. 29). Das Makrozoobenthos an Messstelle 6 wurde stets von Potamopyrgus anti-
podarum dominiert, während diese Art an Messstelle 4 nur im September nachgewiesen wur-
de. An Messstelle 9 trat Potamopyrgus antipodarum zwar regelmäßig, aber nur in sehr gerin-
gen Dichten auf. Die höchste Makrozoobenthosbiomasse trat stets an Messstelle 6 auf. Ohne 
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Berücksichtigung der Mollusken lag die Makrozoobenthosbiomasse hingegen an Messstelle 4 
im Mittel am höchsten. 
Aus Abbildung 29 ist aber ersichtlich, dass die Biomasse und Zusammensetzung des Makro-
zoobenthos im Tiefen Litoral sowohl im Jahresgang als auch zwischen den beiden Messstellen 
sehr variabel war. Da die beiden Messstellen lediglich an drei Terminen gleichzeitig beprobt 
wurden, sind Aussagen zu Unterschieden zwischen den Messstellen nicht möglich 



















Apr Jun Aug Sep Okt Apr Jun Aug Sep Okt
Übrige







Abb. 27: Makrozoobenthosbiomasse im Flachen Litoral und im Tiefen Litoral. Dargestellt sind die 
arithmetischen Mittelwerte der Proben eines Habitattyps zu jedem der fünf Probenahmetermine im 
Jahr 1998 (n = 186 Proben im Flachen Litoral (Wassertiefe 1,2-2,8 m) und 80 Proben im Tiefen Lito-
ral (Wassertiefe 4,5-8,5 m); Rohdaten von D. Franek zur Verfügung gestellt). 
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Abb. 28: Makrozoobenthosbiomasse ohne Mollusken im Flachen Litoral und im Tiefen Litoral. Dar-
gestellt sind die arithmetischen Mittelwerte der Proben eines Habitattyps zu jedem der fünf Probe-
nahmetermine im Jahr 1998 (n = 186 Proben im Flachen Litoral (Wassertiefe 1,2-2,8 m) und 80 Pro-




Abb. 29: Makrozoobenthosbiomasse an den Messstellen 4, 6 und 9 des Habitattyps Flaches Litoral. 
Dargestellt sind die Mittelwerte von jeweils 8-10 Einzelproben an jedem der fünf Probenahmetermine 
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Abb. 30: Makrozoobenthosbiomasse an den Messstellen B und C des Habitattyps Tiefes Litoral (zur 
Lage der Messstellen vgl. Abb. 5). Dargestellt sind die Mittelwerte von jeweils 10 Einzelproben an 
jedem der fünf Probenahmetermine 1998 (Rohdaten von D. Franek zur Verfügung gestellt). 
3.2.6 Artenzusammensetzung der Fischgemeinschaft 
Während des gesamten Untersuchungszeitraums wurden im Senftenberger See 20 Fischarten 
aus 7 Familien nachgewiesen (Tab. 17). 
Basierend auf den Stellnetzfängen im Untersuchungsjahr 1998 hielten sich im Senftenberger 
See die Biomasseanteile der Perciden (43%) und Cypriniden (42%) die Waage. Die domi-
nanten Arten waren Plötze und Flussbarsch, die jeweils ungefähr 30% der Fischbiomasse 
stellten (Abb. 31). Es folgten Zander und Kleine Maräne mit Biomasseanteilen von 13% und 
10%.  
Numerisch dominierten im Senftenberger See die Perciden mit einem Anteil von 53%, wäh-
rend die Cypriniden einen numerischen Anteil von 32% am errechneten Gesamtfischbestand 
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hatten. Die häufigste Art war der Barsch (45%), gefolgt von Plötze (26%) und Kleiner Maräne 
(15%). Relativ häufig waren auch Kaulbarsche, Güstern und Zander mit einem numerischen 
Anteil von 5%, 4% und 3%.  
Tab. 17: Im Senftenberger See mit Stellnetzen und dem Elektrofischereigerät im Untersuchungszeit-
raum von 1996 bis 1998 nachgewiesene Fischarten. Die Nomenklatur folgt FREYHOF & 
HUCKSTORF (2006). 
Familie 












Anguillidae      
 Anguilla anguilla (L.) Aal 64 2 13-70 25-72
Coregonidae      
 Coregonus albula (L.) Kleine Maräne - 1008  6-32 
Cyprinidae      
 Blicca bjoerkna (L.) Güster 100 1089 5-16 5-38 
 Abramis brama (L.) Blei 14 414 5-51 8-51 
 Alburnus alburnus (L.) Ukelei - 21  14-20
 Carassius carassius (L.) Karausche - 2  36-37
 Cyprinus carpio L. Karpfen 1 12 41 41-61
 Gobio gobio (L.) Gründling 1 3 11 9-13 
 Hypophthalmichthys nobilis (Rich.) Marmorkarpfen - 1  82 
 Squalius cephalus (L.) Döbel - 18  22-54
 Leuciscus delineatus (Heckel) Moderlieschen 1 2 6 6-7 
 Rutilus rutilus (L.) Plötze 1589 5371 2-15 4-38 
 Scardinius erythrophthalmus (L.) Rotfeder 50 472 3-29 7-34 
 Tinca tinca (L.) Schleie 9 1 5-32 24 
Esocidae      
 Esox lucius L. Hecht 88 122 7-40 7-78 
Percidae      
 Gymnocephalus cernuus (L.) Kaulbarsch - 352  4-13 
 Perca fluviatilis L. (Fluss-) Barsch 401 7400 3-23 4-39 
 Sander lucioperca (L.) Zander - 279  8-86 
Salmonidae      
 Oncorhynchus mykiss (Walbaum) Regenbogenforelle - 26  19-44
Siluridae      










































































Abb. 31: Relative Artenzusammensetzung im Senftenberger See im Untersuchungsjahr 1998 (Bio-
masse und Individuenzahlen). Berechnet aus den Stellnetzfängen (6-65 mm Maschenweite) April-
Oktober 1998 (n = 8900 Individuen mit einer Biomasse von 913 kg). 
3.2.7 Wachstum 
3.2.7.1 Barsch 
Die zur Längenrückberechnung verwendete Operculum-Längenbeziehung der Barsche ist in 
Abbildung 32 dargestellt, die mittlere rückberechnete Totallänge und der mittlere rückbe-
rechnete Zuwachs in Abbildung 33. Das Wachstum der Barsche hatte einen logarithmischen 
Verlauf. In ihrem ersten Lebensjahr erreichten die Barsche eine mittlere Jahresendlänge von 
8,3 cm, im zweiten Lebensjahr von 14,2 cm und im dritten Lebensjahr von 18,9 cm. 
 69
 

















































































Abb. 33: Mittlere Endlänge (oben) und mittlerer Zuwachs (unten) der Barsche im jeweiligen Lebens-




Die zur Längenrückberechnung verwendete Schuppenradius-Längenbeziehung ist in Abbil-
dung 35 dargestellt, die mittlere rückberechnete Totallänge und der mittlere rückberechnete 
Zuwachs in Abbildung 34. Die Plötzen erreichen im ersten Jahr im Mittel eine Endlänge von 
4,1 cm, im zweiten Jahr von 9,3 cm und im dritten Jahr von 14,7 cm. Der jährliche Zuwachs 
































































Abb. 34: Mittlere Endlänge (oben) und mittlerer Zuwachs (unten) der Plötzen im jeweiligen Lebens-
jahr. Der Fehlerbalken entspricht der einfachen Standardabweichung (n = Anzahl der untersuchten 
Fische). 
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Abb. 35: Totallänge (TL) der Plötzen in Abhängigkeit vom caudalen Schuppenradius (S) (n = 228). 
 
3.2.8 Habitatwahl in den nicht versauerten Seebereichen 
3.2.8.1 Tagesperiodische Aktivitätsmuster der Fischgemeinschaft 
Der Nachweis von Fischen mit passiven Fanggeräten wie den bei dieser Untersuchung einge-
setzten Kiemenstellnetzen setzt eine Aktivität der Fische voraus. Bei gleichzeitiger Beprobung 
aller Habitattypen zu verschiedenen Tageszeiten oder Lichtphasen zeigen die tages-
periodischen Änderungen der Einheitsfänge die tageszeitlichen Aktivitätsmuster der Fische 
auf. 
Im Senftenberger See wurden die Befischungen sowohl tagsüber als auch nachts durchge-
führt, wobei „nachts“ die beiden Dämmerungsphasen einschloss. Die Einheitsfänge wurden 
jeweils als Individuenzahlen je Einheitsnetzfläche berechnet. Aufgrund der unterschiedlichen 
Stelldauer sind die Einheitsfänge tagsüber und nachts nicht direkt miteinander vergleichbar; 
der Vergleich der Tag- und Nachtfänge ermöglicht aber, Unterschiede zwischen den tages-
zeitlichen Aktivitätsphasen der verschiedenen Fischarten und Größenklassen aufzuzeigen 
(Abb. 36).  
Plötzen ≤ 10 cm und Barsche aller Größenklassen waren sowohl tagsüber als auch nachts ak-
tiv. Im Vergleich zu den Barschen und den Plötzen ≤ 10 cm hatten Güstern ≤ 10 cm, Hechte, 
Plötzen > 10 cm und Rotfedern ihren Aktivitätsschwerpunkt während der Nachtfänge. Sie 
waren aber in nennenswertem Umfang auch tagsüber aktiv. Bleie, Güstern ≥ 11 cm, Kaulbar-


























































































































Abb. 36: Mittlere numerische Einheitsfänge der Stellnetzbefischungen tagsüber im Vergleich zu den 
mittleren numerischen Einheitsfängen der Stellnetzbefischungen nachts (Stelldauer ca. 2 Stunden vor 
Sonnenuntergang bis ca. 2 Stunden nach Sonnenaufgang). 
 
Im Oktober und November 1997 wurden die nächtlichen Befischungen getrennt für die drei 
Lichtphasen „Abenddämmerung“, „Dunkelheit“ und „Morgendämmerung“ durchgeführt. In 
Abbildung 37 sind die mittleren numerischen Einheitsfänge in den drei Lichtphasen darge-
stellt. Die detaillierten Fangergebnisse sind Tabelle A2 im Anhang zu entnehmen. 
Der mittlere Gesamt-Einheitsfang war in der Abenddämmerung annähernd gleich hoch wie in 
der Morgendämmerung, während er in der Dunkelheit um mehr als 85% niedriger lag. Die 
Stellnetzfänge in der Dunkelheit umfassten mit Ausnahme der Plötzen ≤ 10 cm sowie der 
auch in den Dämmerungsphasen nur in Einzelexemplaren nachgewiesenen Döbel und Moder-
lieschen alle Fischarten und Längenklassen, die in den Dämmerungsphasen gefangen wurden. 
Allerdings waren die Einheitsfänge der meisten Arten in der Dunkelheit sehr niedrig; lediglich 
der Einheitsfang der Maränen war gegenüber den Dämmerungsphasen nicht reduziert. Dies 
zeigt, dass die Schwimmaktivität aller untersuchter Fischarten und Längenklassen mit Aus-
nahme der Maränen im Untersuchungszeitraum Oktober/November 1997 während der Dun-























































Plötze   7-10cm
 
Abb. 37: Mittlere numerische Einheitsfänge der Stellnetzbefischungen in der Abenddämmerung, der 
Dunkelheit und der Morgendämmerung im Oktober und November 1997 (n=Nominalfang; Sonstige: 
Döbel (n=2), Moderlieschen (n=1), Rotfeder (n=1)). 
3.2.8.2 Fischzönotische Validierung der Messstellenzuordnung zu Habitattypen 
Mithilfe hierarchischer Clusteranalysen wurde überprüft, ob die Voreinteilung der Messstellen 
in die sechs Habitattypen (Phytal, Flaches Litoral, Tiefes Litoral, Profundal, Pelagial Epilim-
nion, Pelagial Hypolimnion) fischzönotisch gerechtfertigt ist und ob die fischzönotischen Un-
terschiede zwischen den Habitattypen über die gesamte Probenahmesaison (April-Oktober) 
bestanden. Hierzu wurden die Fänge aller nachts gestellten Netzsätze (n=94) im Un-
tersuchungsjahr 1998 mithilfe einer hierarchischen Clusteranalyse gruppiert. 
Die Suche nach Ausreißern mithilfe der Single-Linkage-Methode (Distanzmaß: quadrierter 
euklidischer Abstand) zeigte, dass die Barsche ≤ 10 cm und die Plötzen ≤ 10 cm aufgrund 
ihrer zeitweise sehr hohen Abundanzen in den Fängen die Clusterbildung maßgeblich beein-
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flussten, wodurch seltenere Arten oder Längenklassen kaum bei der Clusterung berücksichtigt 
wurden. Deshalb wurde diese Größenklasse der beiden Arten von der Analyse ausgeschlossen. 
Das Dendrogramm der Clusteranalyse ist in Abbildung 38 dargestellt.  
Die numerischen Einheitsfänge im Habitattyp Profundal befinden sich stets in einem ge-
meinsamen Cluster mit Messstellen des Pelagial Hypolimnion („hypo“) und des Pelagial Epi-
limnion („epioben“ und „epiunten“). Die Fänge an Messstellen des Habitattyps Pelagial Epi-
limnion clustern an einigen Fangterminen im Mai, Juni und August mit Messstellen des 
Habitattyps Tiefes Litoral.  
Die Messstellen des Habitattyps Flaches Litoral (Messstellen 4, 6 und 9) clustern an vielen 
Terminen zusammen und stehen nahe beim Tiefen Litoral oder bilden sogar gemeinsame 
Cluster mit diesem. Ein weiterer Cluster wird vom Habitattyp Phytal (Messstellen 3 und 7) 
gebildet. Somit gruppieren sich die Messstellen des Phytals und des Flachen Litorals weitge-
hend entsprechend der Voreinstufung in Habitattypen zusammen. 
In keinem Fall liegt eine Messstelle durchgängig in einem Cluster mit Messstellen eines an-
deren Habitattyps. Somit wird die gewählte Voreinstufung der Messstellen zu Habitattypen 
durch die Zusammensetzung der Fischzönose prinzipiell unterstützt. Lediglich die Messstel-
len der Habitattypen Profundal und Pelagial Hypolimnion trennen sich nicht klar voneinan-
der. Die Fänge an den Messstellen im Pelagial Epilimnion ordnen sich zwar auch meistens zu 
den Messstellen des Profundal und des Pelagial Hypolimnion, die Gruppierung mit Mess-
stellen des Tiefen Litorals an einigen Fangterminen trennt sie jedoch von den Messstellen im 
Pelagial Hypolimnion und Profundal ab. 
Die Clusteranalysen führten nicht zu einer Gruppierung der 94 Einzelfänge nach Fangter-
minen, sondern vorrangig nach Habitattypen. Dieses zeigt, dass die saisonalen Veränderungen 
der Artenzusammensetzung innerhalb eines Habitattyps offenbar geringer waren als die Un-
terschiede zwischen den Habitattypen, so dass die nachfolgend näher zu analysierenden Un-
terschiede zwischen den Fischgemeinschaften der verschiedenen Habitattypen über die ge-




Abb. 38: Dendrogramm der Clusteranalyse (quadrierter euklidischer Abstand, Ward-Methode) der 
Fischgemeinschaft (numerische Einheitsfänge) im Senftenberger See bei 94 Probenahmen unter Aus-
schluss der Barsche ≤ 10 cm und der Plötzen < 11cm (O: Ostfeld; E: Elsterfeld; 3 und 7: Phytal, 4, 6 
und 9: Flaches Litoral; hypo: Pelagial Hypolimnion; epioben: Pelagial Epilimnion oben; epiunten: 
Pelagial Epilimnion unten). 
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3.2.8.3 Höhe der Einheitsfänge in den verschiedenen Habitattypen 
Die höchsten numerischen Einheitsfänge traten sowohl tagsüber als auch nachts im Phytal 
und im Flachen Litoral auf (Tab. 18 & 19 sowie Tab. A3 & A5 im Anhang). Innerhalb der 
benthischen Habitattypen nahmen sie mit zunehmender Wassertiefe vom Phytal und dem Fla-
chen Litoral über das Tiefe Litoral zum Profundal kontinuierlich ab. Die Einheitsfänge in den 
drei epilimnischen Benthalhabitattypen (Phytal, Flaches Litoral, Tiefes Litoral) waren erheb-
lich höher als im Epilimnion des Pelagials. 
Die mittlere Fischgröße war im Flachen Litoral etwas höher als im Phytal. Innerhalb des Epi-
limnions stieg sie sowohl im Pelagial als auch in den benthischen Habitaten mit zunehmender 
Wassertiefe an. Bezogen auf die Biomasse waren die Einheitsfänge deshalb im Pelagial Epi-
limnion unten höher als im Pelagial Epilimnion oben (Tab. 18 & 19 sowie Tab. A4 & A6 im 
Anhang). Innerhalb der benthischen Habitate waren sie tagsüber im Tiefen Litoral und nachts 
im Flachen Litoral am höchsten.  
In den drei epilimnischen Benthalhabitaten waren die Einheitsfänge sowohl numerisch als 
auch bezogen auf die Biomasse deutlich höher als im Pelagial.  
Tab. 18: Mittlere nächtliche Einheitsfänge (Individuenzahl bzw. Biomasse (g)/(260 m² Netzfläche × 
Nacht)) in den verschiedenen Habitattypen im pH-neutralen Bereich des Senftenberger Sees im Unter-
suchungsjahr 1998. 
 Numerische Einheitsfänge Biomasse-Einheitsfänge 
 Arithmet. Mittel Median Arithmet. Mittel Median 
Phytal 179 158 7636 6223 
Flaches Litoral 210 146 9343 9423 
Tiefes Litoral 65 62 8265 8155 
Profundal 11 10 1361 1436 
Pelagial Epilimnion oben 28 26 2822 2763 
Pelagial Epilimnion unten 23 16 3685 3065 
Pelagial Hypolimnion 14 14 1895 1929 
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Tab. 19: Mittlere Einheitsfänge tagsüber (Individuenzahl bzw. Biomasse (g)/(260 m² Netzfläche × 
Tag)) in den verschiedenen Habitattypen im pH-neutralen Bereich des Senftenberger Sees im Unter-
suchungsjahr 1998. 
 Numerische Einheitsfänge Biomasse-Einheitsfänge 
 Arithmet. Mittel Median Arithmet. Mittel Median 
Phytal 106 81 1811 1751 
Flaches Litoral 82 62 1839 2147 
Tiefes Litoral 52 48 6529 6171 
Pelagial Epilimnion oben 13 3 969 211 
Pelagial Epilimnion unten 17 6 1582 853 
Pelagial Hypolimnion 5 4 878 504 
 
3.2.8.4 Habitatspezifische Zusammensetzung der Fischgemeinschaft 
Phytal 
Die Fischgemeinschaft im Phytal wurde von Cypriniden dominiert: Plötzen, Güstern und Rot-
federn stellten zusammen mehr als zwei Drittel der numerischen Einheitsfänge (Abb. 39). 
Dabei dominierten sowohl tags als auch nachts Plötzen ≤ 10 cm. Die Zusammensetzung der 
Tag- und der Nachtfänge war im Phytal relativ ähnlich. Durch die abendliche Horizontal-
migration eines Teils der Plötzen ≤ 10 cm aus dem Phytal ins Flache Litoral verringerte sich 
nachts ihr relativer Anteil an der Fischgemeinschaft im Phytal von 52% auf 35%. Teile der 
Güstern ≤ 10 cm und der Rotfedern führten zwar ebenfalls eine tagesperiodische Wanderung 
aus dem Phytal ins Flache Litoral durch, der Anteil dieser beiden Arten war in den Nacht-
fängen aber dennoch höher als in den Tagfängen. Die Ursache hierfür liegt in den unter-
schiedlichen tagesperiodischen Aktivitätsmustern (vgl. Kap. 3.2.8.1): Im Vergleich zu den 
Plötzen ≤ 10 cm waren Güstern und Rotfedern tagsüber relativ inaktiv und wurden deshalb 
tagsüber nur in geringen Anzahlen gefangen. 
Daten über die Zusammensetzung der Fischgemeinschaft in den ufernächsten Flachwasserbe-
reichen, die aufgrund ihrer Wassertiefe von weniger als 1,0 m für die Befischung mit den 
Stellnetzen nicht geeignet waren, wurden durch tagsüber durchgeführte Befischungen mit 
dem Elektrofischereigerät gewonnen. In diesen Bereichen hatten die juvenilen Plöt-
zen ≤ 10 cm mit einem numerischen Anteil von 53% nahezu denselben Anteil an der Fisch-
gemeinschaft wie in den tieferen, mit Stellnetzen befischten Bereichen. Von juvenilen Bar-
schen ≤ 10 cm wurden die flachsten Bereiche des Phytals hingegen weitgehend gemieden 
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(Abb. 40). Güstern waren mit einem numerischen Anteil von 18% die zweithäufigste Art. Ihr 
Anteil an der Fischgemeinschaft war hier wesentlich höher als in den tieferen, mit Stellnetzen 
befischten Bereichen, wo sie lediglich 5% der numerischen Einheitsfänge stellten. In beiden 
Tiefenbereichen umfassten die Güsterfänge zu mehr als 85% Individuen ≤ 10 cm. 
Der numerische Hechtanteil lag bei der Elektrobefischung in den ufernahen Bereichen mit 8% 
wesentlich höher als bei der Befischung mit Stellnetzen, wo er tagsüber bei weniger als 1% 
und nachts bei weniger als 2% lag. Dieser hohe Unterschied ist zu einem großen Teil zwei-
fellos durch die unterschiedlichen Fangmethoden bedingt, da Lauerjäger wie Hechte aufgrund 
ihrer geringen Schwimmaktivität in passiven Fanggeräten wie Stellnetzen stets unter-
repräsentiert sind. Die Hechte im ufernahen Phytal wiesen Längen zwischen 9 cm und 27 cm 
auf. 
Neben den in Abbildung 39 für die Vergleiche mit den Stellnetzfängen berücksichtigten Fi-
schen ≥ 5 cm wurden im August und September mit dem Elektrofischereigerät im ufernahen 
Phytal auch hohe Abundanzen an Plötzen mit Längen von 3-4 cm nachgewiesen. Güstern 
desselben Längenbereichs traten in geringen Abundanzen auf, während die Barsche < 5 cm 
die ufernahen Bereiche fast vollständig mieden. 
Flaches Litoral  
Die drei Messstellen 4, 6 und 9 des Habitattyps Flaches Litoral unterschieden sich in ihrer 
Wind- und Wellenexposition, der Entfernung zu den tiefen Becken und der Entfernung zum 
Phytal (Vgl. Abb. 5 und 24 sowie Tab. 3). Deshalb wird die Zusammensetzung der Fischge-
meinschaft für jede dieser drei Messstellen separat dargestellt (Abb. 41).  
An allen drei Messstellen des Flachen Litorals wurde die Fischgemeinschaft tagsüber deut-
lich von Barschen dominiert, die einen numerischen Anteil von 74-83% an den Einheitsfän-
gen hatten. Der Anteil der Kaulbarsche, der Güstern sowie aller Größenklassen der Plötzen 
stieg nachts im Vergleich zu den Tagfängen an. Die Zunahme des Anteils der Plötzen ≤ 10 cm 
war an Messstelle 4 besonders ausgeprägt (Abb. 41). Der Anteil der Rotfedern stieg an den 
Messstellen 4 und 9 nachts ebenfalls an; an Messstelle 6 wurden keine Rotfedern nachgewie-
sen. Insgesamt stieg nachts die relative Häufigkeit der Plötzen und Güstern in den Fängen so 
stark an, dass sie zusammen denselben Anteil wie die Barsche erreichten. 
In der Höhe des Nominalfanges und in der Arten- und Größenklassenzusammensetzung der 
Fischgemeinschaft waren sich die beiden Messstellen 4 und 9 sehr ähnlich, während an der 
besonders strukturarmen und windexponierten Messstelle 6 wesentlich weniger, dafür aber 
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größere Fische gefangen wurden. An allen drei Messstellen war der Fischereiaufwand ver-
gleichbar, so dass die Unterschiede in den Nominalfängen annähernd die Unterschiede in den 
numerischen Einheitsfängen widerspiegeln. Die Artenzusammensetzung an Messstelle 6 war 
vergleichbar mit den beiden anderen Messstellen. Jedoch dominierten an Messstelle 6 tags-
über Barsche > 15 cm und nachts Plötzen >15 cm, während die Fischgemeinschaft an den 
anderen beiden Messstellen numerisch von kleineren Plötzen und Barschen dominiert wurde.  
In den ufernächsten Bereichen des Flachen Litorals, die tagsüber mit dem Elektrofischereige-
rät beprobt wurden, dominierten ebenfalls die Barsche (Abb. 40). Die Barsche ≤ 10 cm nah-
men mit 58% im Mittel einen ähnlichen Anteil ein wie in den Stellnetzfängen (52%). Größere 
Barsche fehlten in den ufernahen Bereichen fast vollständig. Kaulbarsche wurden in den ufer-
nahen Bereichen mit dem Elektrofischereigerät überhaupt nicht nachgewiesen. Dafür nahmen 
juvenile Plötzen ≤ 10 cm einen höheren Anteil als in den Stellnetzfängen ein. Sie wurden al-
lerdings lediglich an denjenigen Messstellen gefangen, an denen zumindest rudimentäre 
Strukturen in Form von submersen Makrophyten (Messstelle 4) oder emersen Makrophyten 
(Messstellen 4 und 9) vorhanden waren. In diesen Bereichen traten im Spätsommer auch ju-
venile Plötzen mit Längen zwischen 3 cm und 4 cm in teilweise hohen Abundanzen auf. 
Daneben wurden auch Barsche, Güstern und Rotfedern der Länge 3-4 cm in sehr niedrigen 
Abundanzen nachgewiesen. 
Tiefes Litoral 
Im strukturarmen Tiefen Litoral (Wassertiefe 5-9 m) zeigten sich ebenfalls Unterschiede zwi-
schen den Tag- und den Nachtfängen (Abb. 39). Tagsüber wurde das Tiefe Litoral von Bar-
schen > 15 cm dominiert. Sie hatten einen Anteil von 57% an den numerischen Einheitsfän-
gen. Insgesamt hatten die Barsche tagsüber sogar einen mittleren Anteil von 75% an den 
Einheitsfängen. Nachts stieg der Anteil der Kaulbarsche, Güstern und Zander in den Fängen 
stark an, wodurch der Anteil der Barsche an den Einheitsfängen von 75% auf 53% sank. Der 
Anstieg des Anteils der Kaulbarsche, Güstern und Zander ist ursächlich darauf zurückzufüh-
ren, dass diese Fischarten tagsüber weitgehend inaktiv waren (vgl. Kap. 3.2.8.1). Gleichzeitig 
verließ ein Teil der Barsche > 15 cm vermutlich in der Abenddämmerung das Tiefe Litoral 
und wanderte in das Flache Litoral und das Phytal ein (vgl. Kap. 3.2.8.5). 
Profundal 
Im Profundal (Wassertiefe 15-23 m) dominierten die Maränen und Kaulbarsche, die 61% 
bzw. 25% der numerischen Einheitsfänge stellten. Daneben traten vereinzelt Barsche > 20 cm, 
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Bleie, Güstern, Plötzen und Zander auf, wobei Bleie, Güstern, Plötzen und Zander ≤ 40 cm 
ausschließlich im nicht geschichteten oder nur schwach geschichteten See in den Monaten 
April, Mai und Oktober im Profundal nachgewiesen wurden. 
Pelagial Epilimnion 
Im Epilimnion des Pelagials hatten die Barsche tagsüber einen Anteil von 62% am mittleren 
numerischen Einheitsfang, wobei hier ebenso wie im Tiefen Litoral die Barsche > 15 cm do-
minierten. In den Nachtfängen sank der Anteil der Barsche > 15 cm zugunsten eines höheren 
Maränenanteils sowie zugunsten der tagsüber in diesem Habitattyp nicht nachgewiesenen 
Barsche ≤ 10 cm, Zander und Güstern auf 38% ab.  
Pelagial Hypolimnion 
Im Hypolimnion des Pelagials dominierten die Maränen mit einem Anteil von 51% in den 
Tagfängen und 67% in den Nachtfängen. Daneben traten Barsche >15 cm, Bleie, Güstern, 
Hechte > 40 cm, Kaulbarsche, Plötzen und Zander auf, wobei in den Sommermonaten Juni-
























































































































































































































































Abb. 39: Prozentuale numerische Arten- und Größenklassenzusammensetzung in verschiedenen Habi-
tattypen des Senftenberger Sees im Untersuchungszeitraum April-Oktober 1998, basierend auf Stell-
netzfängen mit den Maschenweiten 6-65 mm. Die Artenzusammensetzung im Profundal wurde nur für 
die Nachtfänge berechnet, da tags nur im August Netze gestellt wurden (n = numerischer Nominalfang 
































Abb. 40: Prozentuale numerische Arten- und Größenklassenzusammensetzung in den ufernahen Be-
reichen (Wassertiefe < 1,0 m) des Phytals und des Flachen Litorals auf Basis der Fänge mit dem Elekt-
rofischereigerät 1996-1998. Um die Vergleichbarkeit mit den Stellnetzbefischungen zu gewährleisten, 
welche die Fische erst ab einer Länge von ungefähr 5 cm quantitativ erfassten, wurden nur die Fische 
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Abb. 41: Prozentuale numerische Arten- und Größenklassenzusammensetzung an den drei Messstel-
len des Habitattyps Flaches Litoral im Untersuchungszeitraum April-Oktober 1998, basierend auf 
Stellnetzfängen mit den Maschenweiten 6-65 mm. Zur Lage der Messstellen vgl. Abb. 5 und 24 (n = 
Nominalfang (Individuenzahlen) an der jeweiligen Messstelle). 
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3.2.8.5 Verteilungsmuster und Nahrungszusammensetzung der einzelnen Fischarten 
Zur Erhöhung der Trennschärfe bei den multiplen Vergleichen nach DUNN wurden die Mess-
stellen Pelagial Hypolimnion und Profundal, die in den Clusteranalysen eine hohe Ähnlich-
keit aufwiesen, zur Station Hypolimnion zusammengefasst. 
Der Schwerpunkt der Befischungen zur Analyse der Verteilungsmuster lag auf den Nacht-
fängen. Die Fischverteilung tagsüber wurde mit geringerem Fischereiaufwand ergänzend er-
fasst, um herauszufinden, ob sich die Verteilung am Tag grundsätzlich von der nächtlichen 
Verteilung unterscheidet und um Informationen über tagesperiodische Migrationen zu erlan-
gen. Als Folge des geringeren Fischereiaufwands bei den Tagfängen (vgl. Tab. A1 im Anhang) 
sind die Unterschiede zwischen den Habitattypen häufiger als bei den Nachtfängen statistisch 
nicht signifikant. 
Barsch 
Mit Stellnetzen wurden 1998 insgesamt 5329 Barsche mit Längen zwischen 4 cm und 38 cm 
gefangen. Hiervon entfielen 1720 Barsche auf die Tagfänge und 3609 Barsche auf die Nacht-
fänge. Aufgrund des schnellen Wachstums der Barsche unterlagen die Einheitsfänge der Bar-
sche ≤ 10 cm im Jahresverlauf hohen Schwankungen. Im April und Mai gehörten die Bar-
sche ≤ 10 cm der Altersklasse 1+ an. Bereits im Juni erreichten die größten Individuen der 
Altersklasse 0+ eine Länge von 4-5 cm und konnten dadurch mit den Stellnetzen erfasst wer-
den. Im August war der überwiegende Teil der 0+-Barsche in den Fängigkeitsbereich der Net-
ze hineingewachsen; hierdurch stiegen die Einheitsfänge auf ein Vielfaches der Vormonate an 
(Abb. 42 und 43). Von August bis Oktober gehörten die Barsche ≤ 10 cm nahezu vollständig 
der Altersklasse 0+ an.  
Aus den Abbildungen 42 und 43 wird ersichtlich, dass die Barsche im Laufe ihrer Ontogenese 
deutliche Änderungen in der Habitatwahl zeigten. Mit steigender Körperlänge kam es sowohl 
zu einer Erweiterung der genutzten Habitattypen als auch zu einer Verlagerung des Verbrei-
tungsschwerpunktes. Die Barsche mit einer Körperlänge von 4 cm bis 10 cm hatten ihren 
Verbreitungsschwerpunkt im Flachen Litoral und im Phytal. Bei den Barschen mit einer Kör-
perlänge zwischen 11 cm und 15 cm wurden diese beiden Habitattypen um das Tiefe Litoral 
erweitert; es bestand kein signifikanter Unterschied mehr zwischen den drei Habitattypen 
(Tab. 20). Diese Habitaterweiterung fand statt, sobald die Barsche eine Länge von 10-12 cm 
erreicht hatten. Die Barsche der Altersklasse 1+ wurden in den Monaten April und Mai, in 
denen sie Längen ≤ 11 cm aufwiesen, überwiegend im Phytal und im Flachen Litoral nach-
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gewiesen (Abb. 43). Ab Juni blieben die 1+-Barsche mit Längen ≤ 10 cm weiterhin im Phytal 
und im Flachen Litoral, während die 1+-Barsche mit Längen > 11 cm verstärkt im Tiefen Li-
toral gefangen wurden. Im Laufe des weiteren Wachstums verlagerte sich der Verbreitungs-
schwerpunkt in das Tiefe Litoral, während das Phytal immer weniger aufgesucht wurde 
(Abb. 42, Tab. 21).  
Tab. 20: Ergebnisse der multiplen Vergleiche nach DUNN zum Testen von Unterschieden zwischen 
den numerischen Einheitsfängen in den verschiedenen Habitattypen (***p < 0,001; **p < 0,01; 
*p < 0,05; (*)p < 0,1; n.s.: nicht signifikant). 
 Barsch 4-10 cm  Barsch 11-15 cm 
 Tag Nacht  Tag Nacht 
Flaches Litoral vs. Hypolimnion ** ***  ** *** 
Flaches Litoral vs. Pelagial Epilimnion *** ***  * *** 
Flaches Litoral vs. Tiefes Litoral n.s. **  n.s. n.s. 
Flaches Litoral vs. Phytal n.s. n.s.  n.s. n.s. 
Phytal vs. Hypolimnion *** ***  * *** 
Phytal vs. Pelagial Epilimnion *** ***  (*) * 
Phytal vs. Tiefes Litoral (*) *  n.s. n.s. 
Tiefes Litoral vs. Hypolimnion n.s. (*)  * ** 
Tiefes Litoral vs. Pelagial Epilimnion n.s. n.s.  (*) n.s. 
. 
Tab. 21: Ergebnisse der multiplen Vergleiche nach DUNN zum Testen von Unterschieden zwischen 
den numerischen Einheitsfängen in den verschiedenen Habitattypen (***p < 0,001; **p < 0,01; 
*p < 0,05; (*)p < 0,1; n.s.: nicht signifikant). 
 Barsch 16-20 cm  Barsch > 20 cm 
 Tag Nacht  Tag Nacht 
Tiefes Litoral vs. Hypolimnion *** ***  ** *** 
Tiefes Litoral vs. Phytal ** n.s.  *** ** 
Tiefes Litoral vs. Pelagial Epilimnion * n.s.  ** * 
Tiefes Litoral vs. Flaches Litoral n.s. n.s.  n.s. n.s. 
Flaches Litoral vs. Hypolimnion n.s. ***  n.s. *** 
Flaches Litoral vs. Phytal n.s. n.s.  * * 
Flaches Litoral vs. Pelagial Epilimnion n.s. *  n.s. (*) 
Pelagial Epilimnion vs. Hypolimnion n.s. (*)  n.s. * 
Pelagial Epilimnion vs. Phytal n.s. n.s.  n.s. n.s. 
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Abb. 42: Numerische Einheitsfänge der Barsche (Ba) (Individuenzahl/(260 m² Netzfläche × Tag bzw. 
Nacht)) in den verschiedenen Habitattypen 1998. Zu beachten ist die abweichende Skalierung der y-
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Abb. 43: Längenhäufigkeitsverteilung der nächtlichen numerischen Barsch-Einheitsfänge an den lito-
ralen Messstellen von April bis Oktober 1998. Die Längen wurden den Altersklassen „0+“, „1+“ sowie 
„2+ und älter“ zugeordnet. Die Skalierung der y-Achse variiert im Jahresgang. 
 
 87
Auch das Epilimnion des Pelagials wurde mit steigender Körperlänge zunehmend erschlos-
sen. Während Barsche ≤ 10 cm nur vereinzelt im August und September im Pelagial Epilim-
nion nachgewiesen wurden, trat die Größenklasse 11-15 cm von April bis Juli und im Oktober 
in geringen Abundanzen und im August in hohen Abundanzen in diesem Habitattyp auf. Bar-
sche ≥ 16 cm wurden in allen Untersuchungsmonaten und in teilweise hohen Abundanzen im 
Pelagial Epilimnion gefangen. Die Abundanzen waren in diesem Habitattyp aber meist nied-
riger als im Tiefen Litoral. 
Das Pelagial Hypolimnion wurde von den Barschen ≤ 15 cm vollständig gemieden, während 
größere Barsche gelegentlich dort gefangen wurden. Das Profundal wurde von Bar-
schen ≤ 20 cm vollständig gemieden; größere Barsche wurden dort auch nur selten und ver-
einzelt nachgewiesen. 
Barsche aller Größenklassen wurden auch tagsüber regelmäßig in großen Stückzahlen gefan-
gen. Bei Barschen > 15 cm unterschieden sich die Verteilungsmuster der Tagfänge von denen 
der Dämmerungs- und Nachtfänge (Abb. 42): Während tagsüber der überwiegende Teil der 
Barsche im Tiefen Litoral gefangen wurde, war die Verteilung zwischen den litoralen Habi-
taten bei den Nachtfängen gleichmäßiger. Dies deutet auf eine nächtliche Einwanderung aus 
dem Tiefen Litoral in das Flache Litoral und das Phytal hin.  
Nahrungsanalysen wurden an 758 Barschen mit Längen zwischen 6 cm und 39 cm durchge-
führt. Alle untersuchten Größenklassen ernährten sich zumindest zeitweise piscivor und dabei 
vorwiegend kannibalisch. Der Übergang von der ausschließlich planktivoren und benthivoren 
Ernährung zur teilweise piscivoren Ernährung erfolgte im Frühsommer des zweiten Lebens-
jahres, wenn die 0+-Barsche mit einer Länge ≥ 1,2 cm ins Prädationsfenster der 1+-Barsche 
hineinwuchsen. Die 1+-Barsche wiesen zu diesem Zeitpunkt eine Länge von 10-12 cm auf. In 
einem Einzelfall erfolgte der Übergang zur Piscivorie bereits im Juli des ersten Lebensjahres 
bei einer Länge von 6 cm.  
Der Fischanteil betrug bei den Barschen ≤ 20 cm 45% der rekonstruierten Nahrungs-Frisch-
masse und stieg bis auf 84% bei den Barschen > 30 cm an (Abb. 44). Die bedeutendste Nah-
rungskomponente waren für alle Größenklassen juvenile Barsche. Der Anteil der Barsche an 
der rekonstruierten Nahrungs-Frischmasse betrug 36-58%. Bei den Barschen ≤ 25 cm gehör-
ten die konsumierten Barsche numerisch zu mehr als 98% und bezogen auf die rekonstruierte 
Frischmasse zu mehr als 90% der Alterklasse 0+ an (Abb. 44, Tab. 22).  
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Cypriniden hatten an der Nahrung der Barsche > 30 cm einen mittleren Biomasseanteil von 
30%, während sie bei den kleineren Barschen nur 6-7% der rekonstruierten Biomasse stellten. 
Die Cypriniden konnten in der Barschnahrung häufig nicht auf Artniveau bestimmt werden. 
Aus den sicheren Artbestimmungen lässt sich aber ableiten, dass es sich zum überwiegenden 
Teil (> 75%) um Plötzen handelte. Der Rest der Cypriniden in der Barschnahrung bestand 
ungefähr zu gleichen Teilen aus Güstern und Bleien.  
Neben Barschen und Cypriniden wurden in den Barschmägen Maränen sowie vereinzelt 
Kaulbarsche (4 Ind.), Hechte (3 Ind.) und Zander (2 Ind.) nachgewiesen. Zooplankton war für 
Barsche bis zu einer Länge von ungefähr 25 cm eine weitere wichtige Nahrungsquelle. Insek-
tenlarven und -puppen hatten in allen Barsch-Größenklassen mit 16-21% einen relativ kon-
stanten Anteil an der Nahrung.  
Die mittlere Artenzusammensetzung der in den Barschmägen gefundenen Beutefische unter-
schied sich bis zu einer Barschlänge von 30 cm nur geringfügig (Tab. 22). Barsche stellten 
sowohl numerisch als auch auf Basis der rekonstruierten Biomassen stets einen Anteil von 
mindestens 79%, während der Anteil der Cypriniden zwischen 9% und 15% betrug. Maränen 
wurden von Barschen ≥ 22 cm gefressen, wobei ihr Anteil an der Nahrung mit zunehmender 
Barschlänge anstieg. Eine wesentliche Änderung des Beutefischspektrums zeigte sich bei den 
Barschen > 30 cm. Im Vergleich zu den kleineren Barschen vervielfachte sich der Cypriniden- 
und Maränenanteil, während sich der Barschanteil auf 50% verringerte.  
Die Barsche zeigten im Jahresverlauf eine hohe Plastizität in der Nahrungswahl (Abb. 45). 
Dabei gab es über den Längenbereich von 6 cm bis 25 cm eine hohe Übereinstimmung der 
Nahrungszusammensetzung im Jahresgang: Im April waren Insektenlarven und -puppen die 
dominante Nahrungskomponente. Im Mai nahm der Anteil der Insektenlarven und -puppen 
ab, während das Zooplankton zur dominanten Nahrungskomponente wurde. Im Juni ernährten 
sich die Barsche vorwiegend kannibalisch von den 0+-Barschen, die zu diesem Zeitpunkt eine 
Länge zwischen 2 cm und 4 cm aufwiesen. In den Folgemonaten nahm der Barschanteil in der 
Nahrung der Barsche ≤ 25 cm stark ab, da die 0+-Barsche zunehmend dem fressbaren Grö-
ßenbereich entwuchsen. Dafür nahm der Anteil der Cypriniden in der Nahrung zu. Auch der 
Anteil des Zooplanktons an der Nahrung stieg erneut an. Im Oktober war Zooplankton wieder 
die bedeutendste Nahrungskomponente; die 6-15 cm langen Barsche hatten sich sogar fast 
ausschließlich von Zooplankton ernährt. Der Hauptunterschied zwischen den drei betrachteten 
Längenbereichen bestand darin, dass sich mit zunehmender Länge der Barsche die Zeitspanne 
der piscivoren Ernährung verlängerte.  
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Die Barsche > 25 cm unterschieden sich in ihrer Nahrungszusammensetzung von den kleine-
ren Artgenossen vor allem dadurch, dass für sie Zooplankton keine bedeutende Nahrungs-
komponente darstellte. Sie ernährten sich ganzjährig zumindest teilweise piscivor. 
In den Barschmägen wurden Barsche mit einer rekonstruierten Totallänge von 1,2 bis 16 cm, 
Cypriniden von 1,9 bis 18 cm und Maränen von 2,6 bis 15 cm nachgewiesen (Abb. 46-48). 
Die Maximallänge der gefressenen Barsche entsprach der aufgrund der Maulspaltenlimitie-
rung zu erwartenden Maximallänge (Abb. 46). Den überwiegenden Teil der Nahrung stellten 
aber wesentlich kleinere Individuen; in der Nahrung dominierten die 0+-Barsche mit Längen 
zwischen 2 cm und 3 cm. In der Mindestgröße der Beutebarsche gab es über ein weites Län-
genspektrum der piscivoren Barsche keine Änderung; erst bei Barschen > 27 cm nahm die 
Mindestgröße der gefressenen Barsche zu.  
Die Maximallänge der gefressenen Cypriniden entsprach ebenfalls der aufgrund der Maul-
spaltenlimitierung zu erwartenden Maximallänge (Abb. 47). Die Längen der konsumierten 
Cypriniden deckten das potenzielle Prädationsfenster der piscivoren Barsche gleichmäßig ab; 
es gab keine Dominanz der kleinsten Längenklassen. Die Mindestgröße der Beutecypriniden 
blieb über ein weites Längenspektrum der piscivoren Barsche konstant. Erst ab einer Barsch-
länge von 31 cm wurden - von einer Ausnahme abgesehen - Cypriniden der Altersklasse 0+ 
nicht mehr in der Nahrung nachgewiesen. Ein funktionales Refugium erreichten die Cyprini-
den gegenüber den Barschen mit einer Länge von 19 cm. Ein absolutes Refugium erreichten 
Plötzen aufgrund der Maulspaltenlimitierung der größten Barsche (39 cm) mit einer Länge 
von 22 cm. Güstern und Bleie erreichten ein absolutes Refugium aufgrund ihrer relativ größe-
ren Körperhöhe vermutlich etwas früher als die Plötzen. 
Maränen wurden ausschließlich von Barschen mit einer Länge von mindestens 22 cm gefres-
sen. Die Maränen waren deutlich kleiner, als die Barsche aufgrund ihrer Maulspaltenbreite 
hätten fressen können (Abb. 48). 
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Tab. 22: Mittlere Artenzusammensetzung des Fischanteils in der Barschnahrung. Dargestellt ist die 
mittlere prozentuale Zusammensetzung des Fischanteils auf Basis der Individuenzahlen der Beute-
fische („numerischer Anteil“, oben) und auf Basis der rekonstruierten Biomassen („Biomasseanteil“, 
unten) (Ak = Altersklasse; n = Anzahl der untersuchten Mägen mit Inhalt; Übrige Fische: Kaulbarsche, 
Hechte, Zander oder nicht näher bestimmbare Fische). 
  Totallänge der piscivoren Barsche 
  6-15 cm 16-20 cm 21-25 cm 26-30 cm > 30 cm 
  (n=165) (n=193) (n=260) (n=97) (n=43) 
Barsche (Ak 0+) 83% 79% 82% 71% 22% 
Barsche (Ak ≥ 1+)  - 2% 2% 9% 28% 
Cypriniden 13% 14% 10% 10% 35% 











Übrige Fische 4% 5% 4% 7% 3% 
Barsche (Ak 0+) 79% 79% 78% 67% 22% 
Barsche (Ak ≥ 1+)  - 2% 3% 12% 28% 
Cypriniden 15% 14% 11% 9% 36% 
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Abb. 44: Größenspezifische Nahrungszusammensetzung der Barsche aus dem Senftenberger See. 
Dargestellt ist die mittlere prozentuale Zusammensetzung der rekonstruierten Nahrungs-Frischmasse 
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Abb. 45: Mittlere prozentuale Nahrungszusammensetzung verschiedener Größenklassen der Barsche 
aus dem Senftenberger See von April bis Oktober, bezogen auf die rekonstruierte Nahrungs-Frisch-
masse (an Barschen des Längenbereichs 6-15 cm wurden im April und Mai keine Nahrungsuntersu-













0 5 10 15 20 25 30 35 40


















Abb. 46: Beziehung zwischen der Totallänge der sich kannibalisch ernährenden Barsche (n=345) und 
der rekonstruierten Totallänge ihrer Beute (n=1676). Durch die gestrichelte Gerade (y=-0,92+0,58x) 
wird die aus der Maulspaltenbreite der piscivoren Barsche berechnete maximale Beutebarschlänge 
dargestellt. Zur Berechnung wurden die Totallänge-Maulspaltenbreite-Beziehung von DÖRNER & 
WAGNER (2003) sowie die Körperhöhe-Totallänge-Beziehungen von DÖRNER & WAGNER (2003) 
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Abb. 47: Beziehung zwischen der Totallänge der piscivoren Barsche (n=76) und der rekonstruierten 
Totallänge der von ihnen gefressenen Cypriniden (n=110; vorwiegend Plötzen). Durch die gestrichelte 
Gerade (y=-0,65+0,56x) wird die aus der Maulspaltenbreite der piscivoren Barsche berechnete maxi-
male Beuteplötzenlänge dargestellt. Zur Berechnung wurden die Totallänge-Maulspaltenbreite-
Beziehung von DÖRNER & WAGNER (2003) sowie die Körperhöhe-Totallänge-Beziehungen für 










0 5 10 15 20 25 30 35 40



















Abb. 48: Beziehung zwischen der Totallänge der piscivoren Barsche (n=16) und der rekonstruierten 
Totallänge der von ihnen gefressenen Maränen (n=18). Durch die gestrichelte Gerade (y=-2,29+0,87x) 
wird die aus der Maulspaltenbreite der piscivoren Barsche berechnete maximale Beute¬maränenlänge 
dargestellt. Zur Berechnung wurden die Totallänge-Maulspaltenbreite-Beziehung für Barsche von 
DÖRNER & WAGNER (2003), die Körperhöhe-Standardlänge-Beziehung (y=0,197x) für Maränen 
aus SCHULZ & FREYHOF (2003), sowie die Totallänge-Standardlänge-Beziehung aus der vorlie-
genden Arbeit verwendet. 
 
Blei 
Im Untersuchungsjahr 1998 wurden mit Stellnetzen insgesamt 229 Bleie mit Längen zwi-
schen 8 cm und 51 cm gefangen (208 nachts, 21 tagsüber). Die Verteilung der Fänge auf die 
verschiedenen Habitattypen ist in Abbildung 49 dargestellt. Eine Unterteilung der Bleie in 
Längenklassen wurde aufgrund des geringen Stichprobenumfangs nicht durchgeführt. Onto-
genetische Habitatwechsel waren jedoch innerhalb des gefangenen Längenbereichs auch nicht 
erkennbar.  
Während die Verteilung der wenigen Tagfänge nicht signifikant von einer Gleichverteilung 
verschieden war (Kruskal-Wallis Test, p > 0,05), unterschieden sie die Nachtfänge zwischen 
den verschiedenen Habitattypen signifikant voneinander (Kruskal-Wallis Test; p < 0,001). Die 
Bleie bevorzugten nachts das Flache Litoral und das Tiefe Litoral gegenüber den pelagischen 
Habitaten (Tab. 23). Während im Pelagial Epilimnion in allen Untersuchungsmonaten Bleie 
nachgewiesen wurden, wurde das Hypolimnion (Pelagial Hypolimnion und Profundal) von 
den Bleien nur im ungeschichteten oder schwach geschichteten See in den Monaten April, 
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Mai und Oktober aufgesucht. Im Phytal versammelten sich die Bleie im Mai zum Ablaichen; 
ansonsten wurde dieser Habitattyp nur in geringem Umfang aufgesucht. Der Unterschied zum 
Flachen Litoral und zum Tiefen Litoral war jedoch statistisch nicht signifikant (Tab. 23). 


























Abb. 49: Numerische Einheitsfänge der Bleie (Individuenzahl/(260 m² Netzfläche × Tag bzw. Nacht)) 
in den verschiedenen Habitattypen 1998. 
 
Tab. 23: Ergebnisse der multiplen Vergleiche nach DUNN für die Nachtfänge der Bleie 
































Blei *** ** n.s. n.s. ** * n.s. 
 
Güster 
1998 wurden mit Stellnetzen insgesamt 671 Güstern gefangen (628 nachts, 43 tags). Wie die 
starken Unterschiede zwischen den Tag- und den Nachtfängen zeigen(Abb. 50), waren die 
Güstern ≥ 11 cm tagsüber weitgehend inaktiv.  
Die Güstern bevorzugten in allen Größenklassen die litoralen Habitate, während die pelagi-
schen Habitate und das Profundal als Habitat unbedeutend waren (Abb. 50, Tab. 24). Im Pe-
lagial Epilimnion wurden über den gesamten Untersuchungszeitraum Güstern in geringen 
Anzahlen gefangen, während das Pelagial Hypolimnion und das Profundal während der 
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Sommerstagnation (Mai-September) von Güstern aller Größenklassen vollständig gemieden 
wurden. 
Mit zunehmender Körperlänge kam es zu einer Erweiterung des Habitats. Die 
Güstern ≤ 10 cm wurden tagsüber ausschließlich und nachts fast ausschließlich im Phytal und 
im Flachen Litoral gefangen. Dabei waren die Fänge im Phytal sowohl nachts als auch tags 
signifikant höher als im Flachen Litoral (Tab. 24). Bei einer Länge von 11-15 cm nahm die 
Bedeutung des Phytals in den Nachtfängen zugunsten des Flachen Litorals ab. Das Phytal 
war zwar noch immer das am häufigsten aufgesuchte Habitat, der Unterschied zwischen den 
nächtlichen numerischen Einheitsfängen im Phytal und im Flachen Litoral war aber nicht 
mehr statistisch signifikant. Güstern dieses Längenbereichs wurden auch vereinzelt im Tiefen 
Litoral und im Pelagial Epilimnion nachgewiesen.  
Bei den Güstern > 15 cm nahm die Bedeutung des Tiefen Litorals weiter zu. Es wurde ver-
gleichbar häufig aufgesucht wie das Phytal und das Flache Litoral. Auch im Pelagial Epi-
limnion wurden nachts regelmäßig wenige Individuen nachgewiesen.  
Tagsüber wurden insgesamt nur zwei Güstern ≤ 15 cm im Flachen Litoral gefangen, während 
sie nachts bei jeder der sieben Befischungskampagnen im Jahr 1998 in diesem Habitattyp 
nachgewiesen wurden. Dies deutet auf eine tagesperiodische Horizontalmigration hin, bei der 
das strukturarme Flache Litoral in den Dämmerungsphasen und/oder nachts als Habitat ge-
nutzt wird, während tagsüber ein Refugium im Phytal aufgesucht wird. Die in Abbildung 51 
dargestellte Verteilung der nächtlichen Einheitsfänge auf die drei Messstellen des Habitattyps 
Flaches Litoral zeigt, dass Güstern ≤ 10 cm andere Messstellen im Flachen Litoral aufsuch-
ten als Güstern > 10 cm. Güstern ≤ 10 cm wurden nachts vorwiegend an Messstelle 4 und 
damit an derjenigen Messstelle, die sich am nächsten am Phytal befindet, gefangen (zur Lage 
der Messstellen vgl. Abb. 24). Güstern > 10 cm hingegen wurden nachts an allen drei Mess-
stellen des Flachen Litorals in vergleichbaren Anzahlen gefangen. Da sich in der Nähe der 
Messstelle 9 nur wenige und in der Nähe der Messstelle 6 keine submersen oder emersen 
Makrophyten befanden, die als Tagesrefugium fungieren konnten, haben vermutlich nur die 
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Abb. 50: Numerische Einheitsfänge der Güstern (Individuenzahl/(260 m² Netzfläche × Tag bzw. 




Tab. 24: Ergebnisse der multiplen Vergleiche nach DUNN zum Testen von Unterschieden zwischen 
den numerischen Einheitsfängen in den verschiedenen Habitattypen (***p < 0,001; **p < 0,01; 
*p < 0,05; (*)p < 0,1; n.s.: nicht signifikant). 
 Güster 5-10 cm Güster 11-15 cm  Güster > 15 cm
  Tag Nacht Tag Nacht  Tag Nacht
Phytal vs. Hypolimnion * *** n.s. ***  n.s. * 
Phytal vs. Pelagial Epilimnion ** *** ** ***  (*) (*) 
Phytal vs. Tiefes Litoral * *** * ***  n.s. n.s. 
Phytal vs. Flaches Litoral ** *** * n.s.  n.s. n.s. 
Flaches Litoral vs. Hypolimnion n.s. * n.s. ***  n.s. * 
Flaches Litoral vs. Pelagial Epilimnion n.s. * n.s. ***  n.s. n.s. 
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Abb. 51: Nächtliche numerische Einheitsfänge der Güstern (Individuenzahl/(260 m²  Netzfläche 
× Nacht)) an den drei Messstellen des Habitattyps Flaches Litoral im Jahr 1998. Zur Lage der Mess-
stellen vgl. Abb. 24. 
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Hecht 
Mit Stellnetzen wurden 1998 nur 61 Hechte mit Längen zwischen 14 cm und 78 cm gefangen. 
Die Längenhäufigkeitsverteilungen der Hechte in den verschiedenen Habitattypen machten 
deutlich, dass sich die Habitatwahl der Hechte ab einer Länge von ungefähr 40 cm änderte. 
Deshalb wurden die Hechte für die weitere Auswertung in Hechte ≤ 40 cm und Hech-
te > 40 cm unterteilt. 
Hechte beider Größenklassen wurden sowohl tagsüber als auch nachts am häufigsten im Phy-
tal gefangen (Abb. 52). Tagsüber war die Verteilung jedoch nicht signifikant von einer 
Gleichverteilung verschieden (Kruskal-Wallis Test, p > 0,05).  
Hechte ≤ 40 cm wurden ausschließlich im Phytal und im Flachen Litoral nachgewiesen, wo-
bei die nächtlichen numerischen Einheitsfänge im Phytal signifikant höher als im Flachen 
Litoral waren (Tab. 25). Innerhalb des Flachen Litorals wurden sie ausschließlich an den 
Messstellen 4 und 9 gefangen, während Messstelle 6 vollständig gemieden wurde. 
Hechte > 40 cm erweiterten ihr Habitat auch auf das Tiefe Litoral und – im Frühjahr und 
Herbst - das Pelagial (Abb. 52). Sie wurden im Phytal nicht mehr signifikant häufiger gefan-
gen als im Flachen Litoral oder im Tiefen Litoral. Das Pelagial (Pelagial Epilimnion und 
Pelagial Hypolimnion) wurde insgesamt aber nur wenig aufgesucht und von Juni bis Sep-
tember sogar komplett gemieden. Im Profundal wurden zu keinem Zeitpunkt Hechte nach-
gewiesen.  
Mit den Stellnetzen wurden nur Hechte ≥ 14 cm gefangen. Kleinere Hechte wurden jedoch 
bei tagsüber durchgeführten Elektrobefischungen in den ufernahen Bereichen nachgewiesen, 
wobei der Verteilungsschwerpunkt ebenfalls im Phytal lag. 
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Tab. 25: Ergebnisse der multiplen Vergleiche nach DUNN zum Testen von Unterschieden zwischen 
den nächtlichen numerischen Einheitsfängen der Hechte in den verschiedenen Habitattypen 
(***p < 0,001; **p < 0,01; *p < 0,05; (*)p < 0,1; n.s.: nicht signifikant). 
 Hecht 14-40 cm Hecht > 40 cm 
Phytal vs. Pelagial Epilimnion *** *** 
Phytal vs. Hypolimnion *** ** 
Phytal vs. Tiefes Litoral  *** (*) 
Phytal vs. Flaches Litoral * n.s. 
Flaches Litoral vs. Pelagial Epilimnion n.s. * 
Flaches Litoral vs. Hypolimnion n.s. n.s. 
Flaches Litoral vs. Tiefes Litoral n.s. n.s. 
Tiefes Litoral vs. Pelagial Epilimnion n.s. n.s. 
 












Apr Mai Jun Jul Aug Sep Okt Apr Mai Jun Jul Aug Sep Okt
Phytal Litoral flach Litoral tief Profundal Pelagial Epilimnion Pelagial Hypolimnion
He >40 cm
 
Abb. 52: Numerische Einheitsfänge der Hechte (He) (Individuenzahl/(260 m² Netzfläche x Tag bzw. 
Nacht)) in den verschiedenen Habitattypen 1998 (ntags= 14 Hechte; nnachts= 47 Hechte). 
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Nahrungsuntersuchungen wurden an 36 Hechten mit Längen zwischen 11 cm und 78 cm 
durchgeführt. Die Hälfte dieser Hechte hatte Cypriniden gefressen, während Barsche in 39% 
der untersuchten Mägen gefunden wurden. Von den Cypriniden konnte nur jeder zweite bis 
auf Artniveau bestimmt werden. Dabei handelte es sich überwiegend um Plötzen (78%), ge-
folgt von Bleien und Rotfedern (jeweils 11%). In den Mägen von drei Hechten wurde jeweils 
eine Maräne gefunden. Daneben traten in der Nahrung fünf Hechte, eine Regenbogenforelle 
und ein Zander auf. Anisoptera-Larven wurden in drei Hechtmägen nachgewiesen. Die mitt-
lere rekonstruierte Nahrungszusammensetzung ist in Abbildung 53 dargestellt. Die rekon-
struierten Biomasseanteile von Cypriniden und Barschen in der Nahrung der Hechte entspra-
chen mit 38% und 31% ungefähr dem Biomasseverhältnis von Cypriniden und Barschen im 
Senftenberger See (vgl. Abb. 31).  
In den Abbildungen 54 und 55 ist die rekonstruierte Länge der konsumierten Barsche und 
Cypriniden in Abhängigkeit von der Hechtlänge dargestellt. Barsche traten mit Längen zwi-
schen 3,0 und 16 cm, Cypriniden mit Längen zwischen 2,5 und 32 cm in der Nahrung der 
Hechte auf. Die Länge der konsumierten Cypriniden lag teilweise höher, als die Hechte auf-
grund ihrer Maulspaltengröße theoretisch bewältigen können, aber unterhalb der Grenze, die 
NILSSON & BRÖNMARK (2000) in Laborversuchen empirisch ermittelt haben (Abb. 55). 
Ein absolutes Refugium erreichten Barsche aufgrund der theoretischen Maulspaltenlimitie-
rung der größten Hechte (78 cm) mit einer Länge von 32 cm. Basierend auf der empirisch von 
NILSSON & BRÖNMARK (2000) ermittelten größtmöglichen Beutefischlänge würden Plöt-
zen ein absolutes Refugium erst mit einer Länge von 42 cm erreichen. Da die größten im 
Senftenberger See nachgewiesenen Plötzen eine Länge von 38 cm aufwiesen, erreichten die 


























Abb. 53: Mittlere prozentuale Nahrungszusammensetzung von 36 Hechten (Totallänge 11-78 cm) aus 
dem Senftenberger See, bezogen auf die rekonstruierte Nährtierbiomasse sowie die Nährtierzahl. Die 
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Abb. 54: Beziehung zwischen der Totallänge der Hechte (n=14) und der Totallänge der von ihnen 
gefressenen Barsche (n=37). Durch die gestrichelte Gerade (y=0,42+0,40x) wird die theoretische 
Maulspaltenlimitierung der Hechte gegenüber Barschen dargestellt. Zur Berechnung wurden die Total-
länge-Maulspaltenbreite-Beziehung von NILSSON & BRÖNMARK (2000) sowie die Körperhöhe-
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Abb. 55: Beziehung zwischen der Totallänge der Hechte (n=17) und der Totallänge der von ihnen 
gefressenen Cypriniden (n=18; vorwiegend Plötzen). Durch die gestrichelte Gerade (y=2,22+0,37x) 
wird die theoretische Maulspaltenlimitierung der Hechte gegenüber Plötzen dargestellt, durch die 
durchgezogene Gerade (y=2,50+0,49x) die empirisch von NILSSON & BRÖNMARK (2000) be-
stimmte maximale Plötzenlänge, die Hechte fressen können. Zur Berechnung beider Geraden wurden 
die Totallänge-Maulspaltenbreite-Beziehung und die Körperhöhe-Totallänge-Beziehung für Plötzen 
von NILSSON & BRÖNMARK (2000) verwendet. 
 
Kaulbarsch 
Mit Stellnetzen wurden 1998 insgesamt 278 Kaulbarsche mit Längen zwischen 4 cm und 
13 cm gefangen. Die ersten Kaulbarsche der Altersklasse 0+ erreichten im Juli eine Länge 
von 4-5 cm, so dass sie mit den Stellnetzen nachgewiesen werden konnten. Die Analyse der 
Längenhäufigkeitsverteilung in den verschiedenen Habitattypen ergab keine Hinweise auf 
ontogenetische Veränderungen in den Habitatpräferenzen. Deshalb wurde die statistische Ana-
lyse der Verteilungsmuster ohne weitere Differenzierung in Längenbereiche durchgeführt. Die 
im Vergleich zu den Nachtfängen sehr geringen Tagfänge deuten auf ein dämmerungs- 
und/oder nachtaktives Verhalten hin. Die wenigen tagsüber gefangenen Kaulbarsche wurden 
am häufigsten im Tiefen Litoral gefangen.  
Die Kaulbarsche hielten sich nachts bevorzugt im Flachen Litoral und im Tiefen Litoral auf; 
die Bevorzugung dieser beiden Habitattypen gegenüber allen anderen Habitattypen war statis-
tisch hoch signifikant (Abb. 56, Tab. 26). Daneben traten sie in geringeren Anzahlen auch im 
Hypolimnion auf, wo sie sowohl im Freiwasser (Pelagial Hypolimnion) als auch in den 
Grundstellnetzen (Profundal) nachgewiesen wurden. Das Phytal wurde fast vollständig ge-
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mieden. Die hohen Nachtfänge im Flachen Litoral deuten darauf hin, dass nachts ein Teil der 
Kaulbarsche, die sich tagsüber im Tiefen Litoral und im Profundal aufhielten, ins Flache Lito-
ral einwanderte. 






















Abb. 56: Numerische Einheitsfänge der Kaulbarsche (Individuenzahl/(260 m² Netzfläche × Tag bzw. 
Nacht)) in den verschiedenen Habitattypen 1998 (ntags= 29 Kaulbarsche; nnachts= 249 Kaulbarsche). 
 
Tab. 26: Ergebnisse der multiplen Vergleiche nach DUNN zum Testen von Unterschieden zwischen 
den numerischen Einheitsfängen in den verschiedenen Habitattypen (***p < 0,001; **p < 0,01; 
*p < 0,05; (*)p < 0,1; n.s.: nicht signifikant). 
 Kaulbarsch 
 Tag Nacht 
Tiefes Litoral vs. Phytal ** *** 
Tiefes Litoral vs. Pelagial Epilimnion  ** *** 
Tiefes Litoral vs. Hypolimnion  n.s. ** 
Tiefes Litoral vs. Flaches Litoral * n.s. 
Flaches Litoral vs. Phytal n.s. *** 
Flaches Litoral vs. Pelagial Epilimnion n.s. *** 
Flaches Litoral vs. Hypolimnion n.s. ** 




1998 wurden mit Stellnetzen insgesamt 785 Maränen mit Längen zwischen 6 cm und 32 cm 
gefangen. Aus den im Vergleich zu den Nachtfängen (n = 720) sehr geringen Tagfängen 
(n = 65) ist ersichtlich, dass die Maränen tagsüber weitgehend inaktiv waren. 
Die Maränen bevorzugten generell die Habitattypen der tiefen Seebecken (Pelagial Epi-
limnion, Pelagial Hypolimnion, Profundal). Von Juni bis August hielten sie sich sogar aus-
schließlich im Bereich der tiefen Seebecken auf, während sie im Frühjahr und Herbst auch 
vereinzelt im Flachen Litoral und im Tiefen Litoral nachgewiesen wurden (Abb. 57). 
Mit zunehmender Körperlänge veränderte das vertikale Verteilungsmuster in der Wassersäule 
des Pelagials, indem das Pelagial Epilimnion zunehmend zugunsten des Hypolimnions (Pe-
lagial Hypolimnion und Profundal) gemieden wurde (Abb. 57, Tab. 27). Bis zu einer Länge 
von 20 cm hielten sich die Maränen während aller Untersuchungsmonate sowohl im Profun-
dal und im Pelagial Hypolimnion als auch im Pelagial Epilimnion auf. Dadurch traten sie 
über eine Temperaturamplitude von 6°C bis 22°C auf, wobei im April, Mai und Oktober das 
Epilimnion bevorzugt wurde, während in den Sommermonaten das Hypolimnion zunehmend 
an Bedeutung gewann (Abb. 57).  
Maränen > 20 cm wurden im Sommer nur sehr vereinzelt im Epilimnion gefangen, Marä-
nen > 25 cm mieden das Epilimnion von Juni bis August sogar vollständig. Durch ihre verti-
kale Habitatwahl hielten sich Maränen mit einer Länge zwischen 21 cm und 25 cm im Tem-
peraturbereich von 6°C bis 19°C auf, während Maränen > 25 cm nur in Bereichen mit Was-
sertemperaturen zwischen 6°C und 15°C nachgewiesen wurden.  
Die mit steigender Länge zunehmende Meidung des Epilimnions bzw. der bevorzugte Auf-
enthalt in tieferen Wasserschichten führten dazu, dass die mittlere Länge der Maränen in den 
Netzfängen mit zunehmender Wassertiefe anstieg (Abb. 58). Sie war im Hypolimnion (Pela-
gial Hypolimnion und Profundal) signifikant höher als im Pelagial Epilimnion (Wilcoxon-
Test, p < 0,01).  
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Apr Mai Jun Jul Aug Sep Okt Apr Mai Jun Jul Aug Sep Okt
Phytal Litoral flach Litoral tief Profundal Pelagial Epilimnion Pelagial Hypolimnion
Maräne > 25 cm
 
Abb. 57: Numerische Einheitsfänge der Kleinen Maräne (Individuenzahl/(260 m² Netzfläche × Tag 
bzw. Nacht)) in den verschiedenen Habitattypen 1998. 
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Tab. 27: Ergebnisse der multiplen Vergleiche nach DUNN zum Testen von Unterschieden zwischen 
den numerischen Einheitsfängen in den verschiedenen Habitattypen (***p < 0,001; **p < 0,01; 
*p < 0,05; (*)p < 0,1; n.s.: nicht signifikant). 
 Maräne 6-20 cm Maräne 21-25 cm  Maräne > 25 cm
  Tag Nacht Tag Nacht  Tag Nacht 
Hypolimnion vs. Phytal n.s. *** * ***  * *** 
Hypolimnion vs. Flaches Litoral n.s. *** * ***  * *** 
Hypolimnion vs. Tiefes Litoral n.s. ** (*) **  (*) *** 
Hypolimnion vs. Pelagial Epilimnion n.s. n.s. n.s. n.s.  n.s. *** 
Pelagial Epilimnion vs. Phytal *** *** ** **  ** n.s. 
Pelagial Epilimnion vs. Flaches Litoral ** *** * ***  * n.s. 








































































Abb. 58: Mittlere Länge der Maränen in den verschiedenen Wassertiefen des Pelagials von April bis 




Mit Stellnetzen wurden 1998 insgesamt 3748 Plötzen mit Längen zwischen 4 cm und 35 cm 
gefangen. Hiervon entfielen 789 Plötzen auf die Tagfänge und 2959 Plötzen auf die Nacht-
fänge.  
Bis zu einer Körperlänge von 15 cm hielten sich die Plötzen sowohl tagsüber als auch nachts 
am häufigsten im Phytal und im strukturarmen Flachen Litoral auf (Abb. 59, Tab. 28). Bis zu 
einer Länge von 10 cm wurden die Plötzen tagsüber signifikant am häufigsten im Phytal ge-
fangen. Nachts verteilten sie sich gleichmäßiger auf das Phytal und das Flache Litoral, so 
dass kein signifikanter Unterschied zwischen diesen beiden Habitattypen bestand. Innerhalb 
des Flachen Litorals wurden sie am häufigsten an der an das Phytal angrenzenden Messstelle 
4 gefangen (Abb. 60). Dies deutet auf eine tagesperiodische Horizontalmigration hin, bei der 
das strukturarme Flache Litoral in den Dämmerungsphasen aufgesucht wird, während tags-
über und eventuell auch während der Dunkelheit ein Refugium im Phytal aufgesucht wird. 
Die Plötzen > 10 cm erweiterten ihren Lebensraum um das Tiefe Litoral und das Pelagial. 
Generell nahm sowohl in den Tagfängen als auch in den Nachtfängen die Bedeutung des Phy-
tals mit zunehmender Körperlänge ab, während die Bedeutung des Tiefen Litorals zunahm. 
Bei den Plötzen > 15 cm war die Verteilung in den Tagfängen nicht signifikant von einer 
Gleichverteilung verschieden (Kruskal-Wallis Test, p > 0,05). Bei den nachts und in den 
Dämmerungsphasen gestellten Netzen wurden sie am häufigsten im Flachen Litoral und im 
Tiefen Litoral gefangen, wobei sich ihr Verbreitungsschwerpunkt mit zunehmender Länge 
vom Flachen Litoral ins Tiefe Litoral verlagerte (Abb. 59, Tab. 29). Das Pelagial wurde von 
allen Altersklassen regelmäßig, aber zumeist nur in geringen Abundanzen aufgesucht, wobei 
das Pelagial Hypolimnion während der Sommermonate von allen Größenklassen vollständig 
gemieden wurde. Dem Profundal kam keine Bedeutung als Plötzenhabitat zu; in diesem Habi-
tattyp wurde von April bis Oktober 1998 nur eine Plötze nachgewiesen. 
Mit zunehmender Körperlänge änderte sich auch die nächtliche Verteilung innerhalb des Fla-
chen Litorals. Während Plötzen ≤ 10 cm am häufigsten an Messstelle 4 gefangen wurden, 
bevorzugten Plötzen der Längenklasse 11-15 cm Messstelle 9. Plötzen > 15 cm wurden hin-
































Apr Mai Jun Jul Aug Sep Okt Apr Mai Jun Jul Aug Sep Okt
Phytal Litoral flach Litoral tief Profundal Pelagial Epilimnion Pelagial Hypolimnion
 
Abb. 59: Numerische Einheitsfänge der Plötzen (Plö) (Individuenzahl/(260 m² Netzfläche × Tag bzw. 






































Apr Mai Jun Jul Aug Sep Okt
Messstelle 4 Messstelle 6 Messstelle 9
 
Abb. 60: Nächtliche numerische Einheitsfänge der Plötzen (Individuenzahl/(260 m²  Netzfläche 
× Nacht)) an den drei Messstellen des Habitattyps Flaches Litoral im Jahr 1998. Zu beachten ist die 
unterschiedliche Skalierung der y-Achse. Zur Lage der Messstellen vgl. Abb. 24. 
 110
Tab. 28: Ergebnisse der multiplen Vergleiche nach DUNN zum Testen von Unterschieden zwischen 
den numerischen Einheitsfängen in den verschiedenen Habitattypen (***p < 0,001; **p < 0,01; 
*p < 0,05; (*)p < 0,1; n.s.: nicht signifikant). 
 Plötze 4-10 cm  Plötze 11-15 cm 
 Tag Nacht  Tag Nacht 
Phytal vs. Hypolimnion *** ***  *** *** 
Phytal vs. Pelagial Epilimnion *** ***  ** *** 
Phytal vs. Tiefes Litoral *** ***  ** ** 
Phytal vs. Flaches Litoral * n.s.  (*) n.s. 
Flaches Litoral vs. Hypolimnion n.s. ***  n.s. *** 
Flaches Litoral vs. Pelagial Epilimnion n.s. ***  n.s. *** 
Flaches Litoral vs. Tiefes Litoral n.s. ***  n.s. *** 
Tiefes Litoral vs. Hypolimnion n.s. n.s.  n.s. n.s. 
Tiefes Litoral vs. Pelagial Epilimnion n.s. n.s.  n.s. n.s. 
 
Tab. 29: Ergebnisse der multiplen Vergleiche nach DUNN zum Testen von Unterschieden zwischen 
den numerischen Einheitsfängen in den verschiedenen Habitattypen (***p < 0,001; **p < 0,01; 
*p < 0,05; (*)p < 0,1; n.s.: nicht signifikant). 
 Plötze 16-20 cm  Plötze > 20 cm 
 Nacht  Nacht 
Flaches Litoral vs. Hypolimnion ***  *** 
Flaches Litoral vs. Phytal *  *** 
Flaches Litoral vs. Pelagial Epilimnion ***  * 
Flaches Litoral vs. Tiefes Litoral  n.s.  n.s. 
Tiefes Litoral vs. Hypolimnion n.s.  *** 
Tiefes Litoral vs. Phytal n.s.  ** 
Tiefes Litoral vs. Pelagial Epilimnion n.s.  * 
Pelagial Epilimnion vs. Hypolimnion n.s.  n.s. 
Pelagial Epilimnion vs. Phytal n.s.  n.s. 
Phytal vs. Hypolimnion n.s.  n.s. 
 
Rotfeder 
Im Untersuchungsjahr 1998 wurden mit Stellnetzen 260 Rotfedern mit Längen zwischen 7 cm 
und 33 cm gefangen. Von diesen wurde das Phytal sowohl tagsüber als auch nachts gegenüber 
allen anderen Habitattypen höchst signifikant präferiert (Kruskal-Wallis Test und Multiple 
Vergleiche nach DUNN, p < 0,001). Tagsüber wurden Rotfedern ausschließlich im Phytal 
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gefangen, nachts in geringer Anzahl auch im Flachen Litoral (Abb. 61, Tab. 30). Innerhalb 
des Flachen Litorals wurden sie am häufigsten an der an das Phytal angrenzenden Messstel-
le 4 gefangen, gefolgt von Messstelle 9, in deren Umfeld in geringem Umfang emerse 
Makrophyten (Typha latifolia) vorhanden waren (Abb. 62). An der nahezu makrophytenfreien 
Messstelle 6 wurden keine Rotfedern nachgewiesen. Es ist deshalb von einer Einwanderung 
einzelner Rotfedern in der Abenddämmerung aus dem Phytal ins Flache Litoral auszugehen. 
Die Nachtfänge im Flachen Litoral umfassten ein breites Längenspektrum von 7 cm bis 
31 cm (Abb. 63). Dies zeigt, dass die Wanderung aus dem Phytal ins Flache Litoral über das 
gesamte mit Stellnetzen erfasste Größenspektrum hinweg erfolgte. 
























Abb. 61: Numerische Einheitsfänge der Rotfedern (Individuenzahl/(260 m² Netzfläche × Tag bzw. 
Nacht)) in den verschiedenen Habitattypen 1998 (ntags= 43 Rotfedern; nnachts= 217 Rotfedern). 
Tab. 30: Ergebnisse der multiplen Vergleiche nach DUNN zum Testen von Unterschieden zwischen 
den numerischen Einheitsfängen in den verschiedenen Habitattypen (***p < 0,001; **p < 0,01; 
*p < 0,05; (*)p < 0,1; n.s.: nicht signifikant). 
 Rotfeder 
 Tag Nacht 
Phytal vs. Hypolimnion *** *** 
Phytal vs. Pelagial Epilimnion *** *** 
Phytal vs. Tiefes Litoral  *** *** 
Phytal vs. Flaches Litoral *** *** 
Flaches Litoral vs. Hypolimnion n.s. * 
Flaches Litoral vs. Pelagial Epilimnion n.s. ** 
Flaches Litoral vs. Tiefes Litoral  n.s. * 






















Abb. 62: Nächtliche numerische Einheitsfänge der Rotfedern (Individuenzahl/(260 m² Netzfläche 
× Nacht)) an den drei Messstellen des Habitattyps Flaches Litoral im Jahr 1998. Zur Lage der Mess-


























Abb. 63: Mittlere Längenhäufigkeitsverteilung der Rotfedern in den nächtlichen Stellnetz-Einheits-




Tagsüber wurden insgesamt nur 11 Zander gefangen. Ihre Verteilung war nicht signifikant von 
einer Gleichverteilung verschieden (Kruskal-Wallis Test, p > 0,05). Die statistische Auswer-
tung der Verteilungsmuster erfolgte deshalb ausschließlich anhand der Nachtfänge (n = 166). 
Die Betrachtung der Längenhäufigkeitsverteilungen in den verschiedenen Habitattypen zeigte, 
dass sich die Habitatwahl der Zander ab einer Körperlänge von ungefähr 40 cm änderte. Des-
halb wurde die Habitatwahl der Zander bis zu einer Körperlänge von 40 cm getrennt von den 
größeren Zandern analysiert. 
Die Zander mit Körperlängen zwischen 8 cm und 40 cm hielten sich bevorzugt in den struk-
turarmen epilimnischen Benthalbereichen (Tiefes Litoral und Flaches Litoral) auf (Abb. 64, 
Tab. 31). Daneben waren sie noch regelmäßig in geringer Anzahl im Pelagial Epilimnion an-
zutreffen. Dem Phytal, dem Pelagial Hypolimnion und dem Profundal kamen keine Be-
deutung als Zanderhabitat zu.  
Die Verteilung der Zander > 40 cm auf die verschiedenen Habitattypen unterlag hohen 
Schwankungen. Sie traten gleichermaßen in den litoralen und in den pelagischen Habitattypen 
auf. Im Pelagial waren sie über die gesamte Wassersäule verteilt, d.h. sie wurden regelmäßig 
sowohl im Pelagial Epilimnion als auch im Pelagial Hypolimnion gefangen (Abb. 64). Über 
alle Probenahmetermine betrachtet hatten die Zander > 40 cm die höchste Abundanz im Tie-
fen Litoral. 
Nahrungsuntersuchungen wurden an 130 Zandern mit Längen zwischen 22 cm und 86 cm 
durchgeführt. Die Hauptnahrung waren Maränen, die in den Mägen von 45% der untersuchten 
Zander nachgewiesen wurden. Barsche wurden in 32% und Cypriniden in 27% der unter-
suchten Mägen gefunden. Nur ein Drittel der konsumierten Cypriniden konnte sicher bis auf 
Artniveau bestimmt werden. Hierbei handelte es sich zum überwiegenden Teil um Plötzen 
(64%), gefolgt von Bleien (21%) und Güstern (15%). Die mittlere rekonstruierte Nahrungs-
zusammensetzung der Zander ist in Abbildung 65 dargestellt.  
Die Zander zeigten größenspezifische Unterschiede in der Nahrungszusammensetzung. Bis zu 
einer Länge 40 cm bestand im Mittel mehr als 75% der rekonstruierten Nahrungsbiomasse aus 
Cypriniden und Barschen, wobei die Barsche zum überwiegenden Teil der Altersklasse 0+ 
angehörten (Abb. 66). Dabei wurden nur in den Monaten April und Mai Barsche der Al-
tersklassen 1+ und 2+ mit Längen zwischen 9 cm und 14 cm konsumiert, während von Juni 
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bis zum Ende der Probenahme im Oktober alle von Zandern ≤ 40 cm gefressenen Barsche der 
Altersklasse 0+ angehörten.  
Zander des Längenbereiches 41-50 cm hatten einen nahezu identischen Barschanteil wie die 
kleineren Zander konsumiert, während der Anteil der Cypriniden zugunsten von Maränen 
abgesunken war. Auch bei Zandern dieses Längenbereiches gehörten die konsumierten Bar-
sche von Juni bis August ausschließlich der Altersklasse 0+ an.  
Bei den Zandern > 50 cm war auch der Barschanteil in der Nahrung zugunsten von Maränen 
verringert, die im Mittel zwei Drittel der rekonstruierten Nahrungsbiomasse stellten.  
In den Zandermägen wurden Maränen mit Längen zwischen 3,7 und 30 cm nachgewiesen. 
Die Länge der gefressenen Maränen lag für alle Zandergrößen unterhalb der berechneten 
Maulspaltenlimitierung (Abb. 67). Ab einer Länge von ungefähr 52 cm unterlagen die Zander 
gegenüber den Maränen keiner Maulspaltenlimitierung mehr und konnten somit auch die 
größten im Senftenberger See auftretenden Maränen, die eine Länge von 32 cm aufwiesen, 
konsumieren. 
Barsche wurden bis zu einer Länge von 20 cm von den Zandern gefressen, wobei Barsche vor 
allem in der Nahrung der kleineren Zander vertreten waren. Die kleinsten gefressenen Bar-
sche hatten eine Länge von 2,0 cm. Zander mit einer Länge von mehr als 58 cm hatten keine 
Barsche mehr gefressen (Abb. 68). Basierend auf der Maulspaltenlimitierung der größten 
Zander (86 cm) erreichten Barsche mit einer Länge von 37 cm ein absolutes Refugium ge-
genüber den Zandern. 
Mit Ausnahme einer 31 cm langen Plötze hatten alle in den Zandermägen gefundenen Cypri-
niden eine rekonstruierte Länge zwischen 2,8 und 18 cm (Abb. 69). Plötzen erreichten auf-
grund der Maulspaltenlimitierung der größten Zander ein absolutes Refugium gegenüber den 
Zandern erst mit einer Länge von 34 cm. 
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Phytal Litoral flach Litoral tief Profundal Pelagial Epilimnion Pelagial Hypolimnion











Abb. 64: Numerische Einheitsfänge der Zander (Za) (Individuenzahl/(260 m² Netzfläche × Tag bzw. 
Nacht)) in den verschiedenen Habitattypen 1998 (ntags= 11 Zander; nnachts= 166 Zander). 
Tab. 31: Ergebnisse der multiplen Vergleiche nach DUNN zum Testen von Unterschieden zwischen 
den nächtlichen numerischen Einheitsfängen in den verschiedenen Habitattypen (***p < 0,001; 
**p < 0,01; *p < 0,05; (*)p < 0,1; n.s.: nicht signifikant). 
 Zander 8-40 cm Zander > 40 cm 
Tiefes Litoral vs. Phytal *** ** 
Tiefes Litoral vs. Hypolimnion *** n.s. 
Tiefes Litoral vs. Pelagial Epilimnion  * n.s. 
Tiefes Litoral vs. Flaches Litoral n.s. n.s. 
Flaches Litoral vs. Phytal *** n.s. 
Flaches Litoral vs. Hypolimnion ** n.s. 
Flaches Litoral vs. Pelagial Epilimnion  (*) n.s. 






























Abb. 65: Mittlere prozentuale Nahrungszusammensetzung von 130 Zandern (Totallänge 22-86 cm) 
aus dem Senftenberger See, bezogen auf die rekonstruierte Nährtierbiomasse sowie die Nährtierzahl. 




























Barsche (Ak = 1+)
Barsche (Ak 0+)
 
Abb. 66: Mittlere prozentuale Nahrungszusammensetzung von drei Zander-Größenklassen, bezogen 
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Abb. 67: Beziehung zwischen der Totallänge der Zander (n=58) und der rekonstruierten Totallänge 
der von ihnen gefressenen Maränen (n=117). Durch die gestrichelte Gerade (y=0,21+0,62x) wird die 
aus der Maulspaltenbreite der Zander berechnete maximale Beutemaränenlänge dargestellt. Zur Be-
rechnung wurden die Totallänge-Maulspaltenbreite-Beziehung für Zander von DÖRNER et al. (2007), 
die Körperhöhe-Standardlänge-Beziehung (KH=0,197 SL) für Maränen aus SCHULZ & FREYHOF 
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Abb. 68: Beziehung zwischen der Totallänge der Zander (n= 42) und der rekonstruierten Totallänge 
der von ihnen gefressenen Barsche (n=215). Durch die gestrichelte Gerade (y=0,92+0,41x) wird die 
aus der Maulspaltenbreite der Zander berechnete maximale Beutebarschlänge dargestellt. Zur Berech-
nung wurden die Totallänge-Maulspaltenbreite-Beziehung für Zander sowie die Körperhöhe-











0 10 20 30 40 50 60 70 80 9



















Abb. 69: Beziehung zwischen der Totallänge der Zander (n=35) und der rekonstruierten Totallänge 
der von ihnen gefressenen Cypriniden (n=92). Durch die gestrichelte Gerade (y=3,35+0,34x) wird die 
aus der Maulspaltenbreite der Zander berechnete maximale Beuteplötzenlänge dargestellt. Zur Be-
rechnung wurden die Totallänge-Maulspaltenbreite-Beziehung für Zander sowie die Körperhöhe-
Totallänge-Beziehung für Plötzen von DÖRNER et al. (2007) verwendet. 
 
3.2.8.6 Habitatspezifische Begegnungswahrscheinlichkeit mit einem Räuber 
Das Prädationsrisiko, dem ein einzelner Fisch in seinem Habitat ausgesetzt ist, wird bestimmt 
durch die Wahrscheinlichkeit des Zusammentreffens mit einem Räuber, die Präferenz des 
Räubers für genau diese Art und Größenklasse sowie die Fähigkeit des Räubers, die Beute in 
dem jeweiligen Habitattyp zu erlegen. Die Wahrscheinlichkeit des Zusammentreffens steigt 
mit dem numerischen Räuber : Beute-Verhältnis und sinkt mit der Habitatkomplexität. Zwi-
schen vergleichbar strukturierten Habitaten innerhalb eines Sees sollte sich das Prädations-
risiko in einer ersten Näherung proportional zum Räuber : Beute-Verhältnis verhalten.  
 
Habitatspezifische Begegnungswahrscheinlichkeit der Barsche und Cypriniden des Län-
genbereichs 4-10 cm mit einem Räuber 
Die wesentlichen potenziellen Räuber dieser Größenklasse juveniler Fische waren im Senf-
tenberger See Barsche > 15 cm, Hechte > 10 cm und Zander > 10 cm. In Abbildung 70 ist der 
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Einheitsfang dieser potenziellen Prädatoren der kleinsten hier untersuchten Barsch- und 
Cyprinidengruppe (Totallänge 4-10 cm) in den drei litoralen Habitattypen und im Epilimnion 
des Pelagials dargestellt.  
Tagsüber waren die Einheitsfänge der Prädatoren regelmäßig im Tiefen Litoral am höchsten; 
lediglich im September wurden im Flachen Litoral noch höhere Fänge erzielt. Auch nachts 
lagen die Einheitsfänge der potenziellen Räuber im Mittel im Tiefen Litoral am höchsten, der 
Unterschied zum Flachen Litoral war aber weniger ausgeprägt als tagsüber (Abb. 70, 
Tab. 32).  
Betrachtet man das numerische Verhältnis von piscivoren Fischen zu ihrer potenziellen Beute 
als Maß für das Prädationsrisiko der Beute, so bestand für die Barsche und Cypriniden mit 
Längen zwischen 4 cm und 10 cm sowohl tagsüber als auch nachts das höchste Prädationsri-
siko im Tiefen Litoral und im Pelagial Epilimnion, während das niedrigste Prädationsrisiko 
im Phytal vorlag (Tab. 33). Dort trat von allen untersuchten Habitattypen tagsüber die höchste 
Abundanz an Güstern ≤ 10 cm, Plötzen ≤ 10 cm und Rotfedern ≤ 10 cm auf. Gleichzeitig war 
hier die Abundanz ihrer potenziellen Prädatoren, die sich im Phytal vorwiegend aus Barschen 
der Längenklasse 16-20 cm und Hechten zusammensetzten, am niedrigsten. Auf einen poten-
ziellen Räuber kamen 23 Beutefische. Im Phytal lag obendrein eine hohe Habitatkomplexität 
vor, wodurch sich sowohl die Begegnungswahrscheinlichkeit zwischen Räuber und Beute als 
auch die Fähigkeit der Räuber, die Beute zu ergreifen, im Vergleich zu den strukturarmen Ha-
bitattypen weiter verringert. 
Die Barsche ≤ 10 cm nutzten tagsüber zu gleichen Teilen das Phytal und das Flache Litoral, 
wobei sie in letzterem den überwiegenden Teil der juvenilen Fischgemeinschaft des Längen-
bereichs 4-10 cm stellten (Abb. 39). Im Flachen Litoral traten tagsüber als Prädatoren über-
wiegend Barsche > 15 cm auf, während Zander und Hechte nur vereinzelt nachgewiesen wur-
den. Die Abundanz der piscivoren Barsche und die Gesamtabundanz potenzieller Räuber 





























Abb. 70: Numerische Einheitsfänge der Hauptprädatoren (Barsche >15 cm, Hechte > 10 cm und Zan-
der > 10 cm) für juvenile Barsche und Cypriniden (Bleie, Güstern, Plötzen und Rotfedern) mit Längen 
zwischen 4 cm und 10 cm in verschiedenen Habitattypen im Senftenberger See 1998. 
Tab. 32: Ergebnisse der multiplen Vergleiche nach DUNN zur Überprüfung der habitatspezifischen 
Unterschiede zwischen den numerischen Einheitsfängen der Hauptprädatoren von juvenilen Barschen 
und Cypriniden des Längenbereichs 4-10 cm (***p < 0,001; **p < 0,01; *p < 0,05; (*)p < 0,1; n.s.: 
nicht signifikant). 
 Barsche > 15 cm + Hechte > 10 cm + Zander > 10 cm 
 Tag Nacht 
Tiefes Litoral vs. Pelagial Epilimnion  ** *** 
Tiefes Litoral vs. Phytal ** * 
Tiefes Litoral vs. Flaches Litoral (*) n.s. 
Flaches Litoral vs. Pelagial Epilimnion  n.s. ** 
Flaches Litoral vs. Phytal n.s. n.s. 
 
Tab. 33: Mittleres numerisches Räuber : Beute-Verhältnis in den verschiedenen epilimnischen Habi-
tattypen das Senftenberger Sees 1998. Beute: juvenile Barsche und Cypriniden (Bleie, Güstern, Plöt-
zen und Rotfedern) des Längenbereichs 4-10 cm, Räuber: Barsche >15 cm, Hechte > 10 cm und Zan-
der > 10 cm. 
 Räuber : Beute-Verhältnis 
 Tag Nacht 
Phytal  1 : 23 1 : 13 
Flaches Litoral  
 Messstelle 4 
 Messstelle 6 
 Messstelle 9 
1 : 3,9 
1 : 9,8 
1 : 0,4 
1 : 4,7 
1 : 4,0 
1 : 6,7 
1 : 0,8 
1 : 5,7 
Tiefes Litoral  1 : 0,2 1 : 0,5 
Pelagial Epilimnion 1 : 0,04 1 : 1,0 
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Auf einen potenziellen Räuber entfielen vier Beutefische der Längenklasse 4-10 cm. Aller-
dings gab es erhebliche Unterschiede zwischen den einzelnen Messstellen des Flachen Lito-
rals: Während an den Messstellen 4 und 9 auf einen Räuber fast 10 bzw. 5 Beutefische entfie-
len, traf ein Räuber an Messstelle 6 lediglich auf 0,4 Beutefische (Abb. 41, Tab. 33).  
Das Tiefe Litoral war tagsüber der bevorzugte Aufenthaltsort der piscivoren Barsche, während 
es von den potenziellen Beutefischen weitgehend gemieden wurde (Abb. 39). Deshalb entfie-
len im Tiefen Litoral auf einen potenziellen Räuber tagsüber nur 0,2 Beutefische. Im Pelagial 
Epilimnion waren die Abundanzen der Beutefische tagsüber ebenfalls sehr niedrig, wodurch 
auf einen potenziellen Räuber im Mittel nur 0,04 Beutefische entfielen.  
Die abendliche Migration juveniler Cypriniden aus dem Phytal ins Flache Litoral führte zu 
einer Verringerung der Beuteabundanz im Phytal. Gleichzeitig wanderten piscivore Barsche 
aus dem Tiefen Litoral ins Phytal ein (vgl. Kap. 3.2.8.5), so dass eine deutliche Erhöhung des 
Räuber : Beute-Verhältnisses in den Nachtfängen resultierte (Tab. 33). Im Flachen Litoral 
wurde die abendliche Einwanderung juveniler Cypriniden durch die ebenfalls stattfindende 
Einwanderung piscivorer Barsche aus dem Tiefen Litoral sowie durch die erhöhten Zander-
fänge kompensiert, so dass das numerische Verhältnis zwischen den juvenilen Fischen des 
Längenbereichs 4-10 cm und ihren Prädatoren im Mittel konstant blieb. Als Folge der Wan-
derung piscivorer Barsche ins Flache Litoral und ins Phytal verringerte sich das Räu-
ber : Beute-Verhältnis im Tiefen Litoral. Im Pelagial Epilimnion verringerte sich durch die 
Einwanderung juveniler Plötzen, Güstern und Barsche das Räuber : Beute-Verhältnis gegen-
über den Tagfängen, war aber noch immer viermal so hoch wie im Flachen Litoral. 
 
Habitatspezifische Begegnungswahrscheinlichkeit der Barsche und Cypriniden des Län-
genbereichs 11-15 cm mit einem Räuber 
Barsche und Cypriniden des Längenbereichs 11-15 cm waren im Senftenberger See prinzipiell 
denselben Prädatoren ausgesetzt wie ihre kleineren Artgenossen, jedoch erhöhte sich aufgrund 
der Maulspaltenlimitierung die Mindestgröße der Räuber. Die relevanten Prädatoren von Bar-
schen und Cypriniden des Längenbereichs 11-15 cm waren Barsche > 20 cm, Zander > 25 cm 
und Hechte > 25 cm.  
In Abbildung 71 ist der Einheitsfang dieser Prädatoren in den drei litoralen Habitattypen und 
im Epilimnion des Pelagials dargestellt. Die Verteilung der potenziellen Prädatoren der Bar-
sche und Cypriniden des Längenbereichs 11-15 cm unterscheidet sich kaum von der Vertei-
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lung der Prädatoren der kleineren Beutefischgruppe (Abb. 70). Tagsüber waren die Einheits-
fänge der Prädatoren mit Ausnahme des Septembers im Tiefen Litoral am höchsten. Auch 
nachts lagen die Einheitsfänge der potenziellen Räuber im Mittel im Tiefen Litoral am höchs-
ten. Durch die abendliche Einwanderung eines Teils der großen Barsche aus dem Tiefen Lito-
ral in die anderen Habitattypen näherten sich die Einheitsfänge im Tiefen Litoral und im Fla-
chen Litoral in den Nachtfängen jedoch so weit an, dass der Unterschied zwischen diesen 

























Abb. 71: Numerische Einheitsfänge der Hauptprädatoren (Barsche >20 cm, Hechte > 25 cm und Zan-
der > 25 cm) für juvenile Barsche und Cypriniden (Bleie, Güstern, Plötzen und Rotfedern) mit Längen 
zwischen 11 cm und 15 cm in verschiedenen Habitattypen im Senftenberger See 1998. 
 
Tab. 34: Ergebnisse der multiplen Vergleiche nach DUNN zur Überprüfung der habitatspezifischen 
Unterschiede zwischen den numerischen Einheitsfängen der Hauptprädatoren von juvenilen Barschen 
und Cypriniden des Längenbereichs 11-15 cm (***p < 0,001; **p < 0,01; *p < 0,05; (*)p < 0,1; n.s.: 
nicht signifikant). 
 Barsche > 20 cm + Hechte > 25 cm + Zander > 25 cm 
 Tag Nacht 
Tiefes Litoral vs. Pelagial Epilimnion  *** ** 
Tiefes Litoral vs. Phytal ** *** 
Tiefes Litoral vs. Flaches Litoral * n.s. 
Flaches Litoral vs. Pelagial Epilimnion n.s. n.s. 




4.1 Säuretoleranz der Fische unter den hydrochemischen Bedingungen 
der Lausitzer Tagebauseen 
Die Verteilungsmuster innerhalb des pH-Gradienten im Senftenberger See zeigen, dass Bar-
sche, Hechte und Rotfedern unter den hydrochemischen Bedingungen der Lausitzer Braun-
kohletagebauseen eine höhere Säuretoleranz aufweisen als Plötzen und Güstern. Darauf deutet 
sowohl der mit sinkendem pH-Wert steigende Anteil der Barsche, Hechte und Rotfedern in 
den Fängen, als auch die Regelmäßigkeit der Fänge dieser Fischarten in versauerten See-
bereichen hin. Die im Senftenberger See beobachtete hohe Säuretoleranz der Hechte, Barsche 
und Rotfedern sowie die geringere Säuretoleranz der Plötzen und Güstern steht in Überein-
stimmung mit Freiland- und Laborbefunden aus versauerten ionenarmen Gewässern 
(MILBRINK & JOHANSSON 1975, LEUVEN & OYEN 1987, LEUVEN et al. 1987, 
VUORINEN et al. 1993, 1994, RAITANIEMI 1999, HEIBO & VØLLESTAD 2002).  
In versauerten Braunkohletagebauseen Deutschlands treten pH-Werte zwischen 4,0 und 5,5 
nur äußerst selten auf, wie die Übersicht von NIXDORF et al. (2001) zeigt. Üblicherweise 
sind das Eisen- und das Hydrogencarbonat-Puffersystem stärker ausgeprägt als das Alumini-
um-Puffersystem, so dass die pH-Werte der Seen vorrangig im Bereich der beiden erstgenann-
ten Puffersysteme bei pH 2-4 oder pH 6-8 stabilisiert werden. Aluminiumgepufferte pH-Werte 
treten nur vorübergehend im Zuge der Fremdwasserflutung oder bei episodischen pH-
Absenkungen auf. Zu letzteren kann es jedoch relativ leicht kommen, da die neutralen Seen 
häufig nur über ein geringes Säurebindungsvermögen verfügen (LEßMANN & NIXDORF 
1997).  
Eine Gelegenheit, die Auswirkung von pH-Werten im aluminiumgepufferten Bereich auf die 
Fischgemeinschaft unter Freilandbedingungen zu studieren, bot die episodische Versauerung 
der ansonsten pH-neutralen Bereiche des Senftenberger Sees auf pH-Werte zwischen 4,5 und 
5,1, die im Winter 1994/1995 und im Frühjahr 1995 auftrat. Während der pH-Absenkung ist 
durch den Berufsfischer, der den See nahezu täglich befuhr, kein Fischsterben beobachtet 
worden. Auch führte die Absenkung des pH-Wertes nicht zum Verschwinden einer von ihm 
vorher im Senftenberger See gefangenen Art (G. Sell, pers. Mitt.). Die Fische, die im Rahmen 
der vorliegenden Untersuchung ab 1996 im Senftenberger See gefangen wurden, waren von 
der pH-Absenkung 1994/1995 als juvenile oder adulte Fische betroffen, sofern sie 1996 der 
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Altersklasse 2+ oder älter angehörten und in so großen Stückzahlen nachgewiesen wurden, 
dass es sich bei ihnen vermutlich nicht um später aus der Schwarzen Elster eingewanderte 
Neubesiedler handelte. Diese beiden Bedingungen wurden für Fische der elf Fischarten Aal, 
Barsch, Blei, Güster, Hecht, Kaulbarsch, Maräne, Plötze, Rotfeder, Wels und Zander erfüllt. 
Somit ist davon auszugehen, dass der überwiegende Anteil der zur Zeit der pH-Absenkung im 
Senftenberger See befindlichen juvenilen und adulten Fische diese überlebt hat. Unter den 
Arten, welche die episodische Absenkung des pH-Wertes auf pH 4,5-5,1 toleriert haben, wa-
ren auch Güstern und Plötzen. Diese beiden Arten zeigten im pH-Gradienten eine besonders 
ausgeprägte Vermeidung der sauren Bereiche und haben sich in regenversauerten Seen als 
besonders säureempfindlich erwiesen (LEUVEN et al. 1987, VUORINEN et al. 1993).  
Die episodische Versauerung des Senftenberger Sees erfolgte während der Reproduktions-
phase der Maränen, Hechte und Barsche. Die Embryonal- und Larvalstadien sind die emp-
findlichsten Lebensabschnitte in der Ontogenese von Fischen (PETERSON et al. 1982, 
SAYER et al. 1993). Die Analyse der Altersklassenzusammensetzung in den Jahren 1996 und 
1997 ergab, dass die Maränen während der Versauerung im Gegensatz zu den Barschen und 
Hechten keinen Reproduktionserfolg hatten. Die pH-Absenkung im Senftenberger See bestä-
tigt somit, dass eine erfolgreiche Reproduktion von Barschen und Hechten im aluminium-
gepufferten pH-Bereich möglich ist, während die Maränen für eine erfolgreiche Reproduktion 
offenbar höhere pH-Werte benötigen. Auch in Laborversuchen zeigten die jüngsten Alterssta-
dien der Hechte unter den hydrochemischen Bedingungen der Lausitzer Braun-
kohletagebauseen eine höhere Säuretoleranz als die jüngsten Altersstadien der Maräne (DUIS 
& OBEREMM 2000a, 2000b). Die Toxizität niedriger pH-Werte für frühe Altersstadien der 
Maräne stieg dabei durch die Erhöhung der Aluminiumkonzentration von 0,1-0,2 mg/L auf 
2,1-2,4 mg/L stark an, während eine Erhöhung der Calciumkonzentration von 111-117 mg/L 
auf 233-256 mg/L keinerlei Effekte bewirkte (DUIS & OBEREMM 2001). Dies deutet darauf 
hin, dass die Aluminiumkonzentration unter den Hartwasserbedingungen der Lausitzer Tage-
bauseen der Schlüsselfaktor für das Überleben von Fischembryonen und -larven bei niedrigen 
pH-Werten ist.  
Im Senftenberger See lag die Aluminiumkonzentration bei 0,01-0,6 mg/L, wobei sie in den 
sauren Bereichen (pH 3,0-3,8) höher war als in den pH-neutralen Bereichen (pH 6,0-7,8). Es 
ist also davon auszugehen, dass die Aluminiumkonzentration während der episodischen Ver-
sauerung des Senftenberger Sees 1994/1995 höchstens 0,6 mg/L betrug.  
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In Übereinstimmung mit den Beobachtungen im Senftenberger See konnten sich Maränen im 
Laborversuch unter den hydrochemischen Bedingungen der versauerten Braunkohletagebau-
seen bei pH ≤ 5,5 nicht erfolgreich reproduzieren (DUIS & OBEREMM 2000b). Bei pH 5,5 
war die Aluminiumkonzentration von 0,16 mg/L in den Laborversuchen mit der Konzentrati-
on im Senftenberger See vergleichbar. Die Embryonal- und frühe Larvalentwicklung verlief 
zwar normal, letztendlich überlebte jedoch keine der geschlüpften Larven. Die Mortalität 
wurde durch verminderte Nahrungsaufnahme und möglicherweise durch Kiemenschädigun-
gen verursacht (DUIS & OBEREMM 2000b).  
Frühe Altersstadien der Hechte überlebten dagegen im Laborversuch bereits ab pH 5,5 (DUIS 
& OBEREMM 2000a), wobei die Aluminiumkonzentration bei pH 5,5 mit 0,11 mg/L in der-
selben Größenordnung wie im Senftenberger See lag. Da die Versuchsmedien von DUIS & 
OBEREMM (2000a) durch Mischung von saurem, aluminiumreichem mit neutralem, alu-
miniumarmem Wasser auf den gewünschten pH-Wert eingestellt wurden, nahm die Alumini-
umkonzentration mit sinkendem pH-Wert zu. Bei pH 5,0 betrug sie bereits 1,3 mg/L, bei 
pH 4,5 1,9 mg/L. Damit war sie bei pH ≤ 5,0 in den Laborversuchen deutlich höher als im 
Senftenberger See. Der Reproduktionserfolg der Hechte im Senftenberger See 1995 bei pH-
Werten zwischen 4,5 und 5,1 lässt sich wahrscheinlich dadurch erklären, dass die Alumini-
umkonzentration im See mit höchstens 0,6 mg/L deutlich niedriger als in den Versuchen von 
DUIS & OBEREMM (2000a) lag.  
Ein weiterer Hartwassersee, in dem pH-Werte im aluminiumgepufferten Bereich auftreten, ist 
der Erika-See. Die hier durchgeführte Fischbestandserfassung zeigte, dass die Rotfedern in 
dem versauerten Bereich (pH 4,8-5,0) eine höhere Abundanz als in den pH-neutralen See-
bereichen hatten. Plötzen, Barsche und Bleie wiesen hingegen in den pH-neutralen Seeberei-
chen höhere Abundanzen als im versauerten Bereich auf. In Bezug auf die Säuretoleranz zeigt 
die hohe Abundanz der Rotfedern bei pH 4,8-5,0, dass ältere juvenile und adulte Rotfedern 
vermutlich in der Lage sind, diese pH-Werte auch längerfristig zu tolerieren.  
Im Gegensatz zu den Messstellen entlang des pH-Gradienten im Senftenberger See unter-
schieden sich die Messstellen im Erika-See jedoch nicht nur in ihrem pH-Wert, sondern auch 
in anderen Eigenschaften wie beispielsweise der Wassertiefe. Die hohe Wassertiefe im ver-
sauerten Bereich führte zur Ausbildung einer thermischen Schichtung, wobei das Hypolim-
nion im Untersuchungszeitraum anoxisch war. Folglich war in dem versauerten Areal benthi-
sche Nahrung für die Fische nur in einem schmalen Litoralbereich verfügbar. Die Meidung 
des versauerten Bereiches durch die Plötzen, Barsche und Bleie kann deshalb nicht mit Si-
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cherheit dem niedrigen pH-Wert zugeschrieben werden. Ebenso wenig kann die Bevorzugung 
der sauren Bereiche durch die Rotfedern mit einer Präferenz für diese pH-Werte begründet 
werden. Ich vermute, dass die Rotfedern den versauerten Seebereich aufsuchten, weil hier im 
Vergleich zu den pH-neutralen Seebereichen eine verringerte interspezifische Nahrungskon-
kurrenz und/oder ein geringeres Prädationsrisiko durch piscivore Barsche bestand. Letztere 
erreichten in den pH-neutralen Seebereichen Längen bis 43 cm, so dass sie ein Prädationsrisi-
ko für alle im versauerten Bereich nachgewiesenen Rotfedern (Totallänge 9-20 cm) darstell-
ten.  
Im Gräbendorfer See, einem im Zeitraum 1996-2007 gefluteten ehemaligen Braunkohletage-
bau in der Lausitz, stellten sich während der Flutung in den Jahren 2001 bis 2003 pH-Werte 
zwischen 4,2 und 4,8 ein - mit einer dreimonatigen Unterbrechung (April-Juli 2002), in der 
höhere pH-Werte bis 5,7 auftraten. Die Konzentration an gelöstem Aluminium betrug 0,2-
0,7 mg/L. In diesem Zeitraum überlebten mit dem Flutungswasser eingetragene Barsche und 
Kaulbarsche, während es den ebenfalls mit dem Flutungswasser eingetragenen Bleien, Gründ-
lingen, Güstern, Haseln, Karpfen, Plötzen und Stichlingen nicht gelang, sich zu etablieren 
(RÜMMLER et al. 2003b, 2004). Die Barsche und Kaulbarsche wiesen äußere Schädigungen 
in Form von Augentrübungen und Flossennekrosen auf. Bei den Fischbestandserfassungen 
wurden 2002 und 2003 auch Barsche der Altersklassen 0+ und 1+ nachgewiesen. Ihre relativ 
hohe Anzahl in den Fängen und das Fehlen dieser Altersklassen im Jahr 2001 deuten darauf 
hin, dass sie nicht mit dem Flutungswasser eingetragen wurden, sondern vermutlich das Re-
sultat einer erfolgreichen Reproduktion im Gräbendorfer See waren (RÜMMLER et al. 
2003b, 2004). Diese Untersuchung liefert somit einen weiteren Beleg für die hohe Säuretole-
ranz der Barsche und vermutlich auch der Kaulbarsche und deutet darauf hin, dass in den ver-
sauerten Braunkohletagebauseen eine erfolgreiche Reproduktion der Barsche bei pH ≥ 4,2-4,8 
möglich ist.  
Die kontinuierlich zunehmende Versauerung der Messstelle 7 im Senftenberger See im Som-
merhalbjahr 1998 verursachte weder eine Veränderung der Artenzusammensetzung noch eine 
Abnahme der Einheitsfänge. Beides deutet darauf hin, dass zumindest bis September bzw. bis 
zu einem pH-Wert von 4,8 keine gezielte Abwanderung aus diesem Bereich stattfand. Auf-
grund der als Folge der fortschreitenden Wasserspiegelabsenkung immer flacher werdenden 
Verbindung zum Rest des Sees ist es jedoch nicht unwahrscheinlich, dass der Fluchtweg von 
den Fischen im Spätsommer und Herbst nicht mehr entdeckt oder aufgrund der geringen Was-
sertiefe gemieden wurde. Die Tiefe der Verbindung zwischen der Inselbucht und dem pH-
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neutralen Hauptteil des Sees sank von 70 cm bei der Befischung im August über 40 cm im 
September bis auf 20 cm im Oktober ab. Bei pH 3,5 starben im Oktober alle Individuen der 
zu diesem Zeitpunkt noch in der Bucht befindlichen acht Fischarten. Unter diesen befanden 
sich auch die säuretoleranten Arten Barsch, Hecht und Rotfeder. Am Vorabend beim Ausbrin-
gen der Netze wurden hingegen weder verendende noch tote Fische beobachtet. Aus dem 
massiven und synchronen Fischsterben 16 Stunden später lässt sich ableiten, dass die Absen-
kung des pH-Wertes auf pH 3,5 erst kurz vor dem Ausbringen der Netze stattgefunden hatte. 
Es zeigt, dass ein pH-Wert ≤ 3,5 unter den hydrochemischen Bedingungen versauerter Braun-
kohletagebauseen von keiner dieser Fischarten länger als einige Stunden toleriert werden 
kann. Schon ALABASTER & LLOYD (1980) schlussfolgerten, dass es unwahrscheinlich ist, 
dass Fische pH-Werte zwischen pH 3,0 und 3,5 für länger als ein paar Stunden überleben 
können. Obwohl es nach heutigem Kenntnisstand mit dem amerikanischen Hundsfisch (Umb-
ra pygmaea) zumindest eine Ausnahme von dieser Aussage gibt (DEDEREN et al. 1986), hat 
das spontan bei pH 3,5 einsetzende Fischsterben in der Bucht des Senftenberger Sees diese 
letale Untergrenze auch für versauerte Braunkohletagebauseen bestätigt. 
Innerhalb des im Senftenberger See auftretenden pH-Gradienten wurden bei pH 3,2-3,5 und 
somit unterhalb der letalen pH-Untergrenze von 3,5 in geringen Abundanzen Barsche, Hechte 
und Rotfedern sowie eine Plötze nachgewiesen. Es ist davon auszugehen, dass sich diese Fi-
sche in den stark sauren Bereichen nicht standorttreu aufhielten, sondern nur kurzfristig ein-
gewandert waren. Hierfür sprechen die nur sehr unregelmäßigen Nachweise in den stark sau-
ren Bereichen. Als Ursache kommt sowohl eine kurzzeitige gezielte Einwanderung zur 
Nahrungssuche als auch die versehentliche Einwanderung bei dem Versuch, die sauren Berei-
che zu meiden, in Betracht. Obwohl die Vermeidungsreaktion von Fischen in vielen Arbeiten 
untersucht worden ist, ist noch immer unklar, ob Fische in der Lage sind, sich in physikoche-
mischen Gradienten wie Temperatur-, Sauerstoff- oder pH-Gradienten zu orientieren. Mögli-
cherweise verursachen suboptimale Habitatbedingungen bei Fischen lediglich eine verstärkte 
ungerichtete Schwimmaktivität, die wieder reduziert wird, sobald ein Habitat mit optimaleren 
Bedingungen erreicht wird (MATTHEWS 1998). Ein derartiges ungerichtetes Schwimmver-
halten zur Vermeidung der stark sauren Bereiche könnte den Aufenthalt der Fische in pH-
Bereichen, in denen sie nur kurzfristig überleben können, erklären. 
Vergleicht man die in den geogen versauerten Lausitzer Tagebauseen gefundenen pH-Unter-
grenzen für das Auftreten und die Reproduktion der einzelnen Fischarten mit den publizierten 
pH-Grenzen in regensauren Gewässern, so zeigt sich eine relativ starke Übereinstimmung: 
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Hechte reproduzierten im Senftenberger See während der episodischen Versauerung 1995 bei 
pH 4,5-5,1 und einer Aluminiumkonzentration ≤ 0,6 mg/L. In den versauerten Weichwas-
serseen Skandinaviens, der Niederlande und Nordamerikas liegt die Untergrenze für eine er-
folgreiche Reproduktion mit Werten zwischen pH 4,5 und 5,0 im selben Bereich (BEAMISH 
et al. 1975, MILBRINK & JOHANSSON 1975, MAGNUSON et al. 1984, LEUVEN & 
OYEN 1987, RASK & TUUNAINEN 1990, VUORINEN et al. 1994, HEIBO & 
VØLLESTAD 2002). Die von RAITANIEMI (1999) in südfinnischen Seen beobachtete star-
ke Abnahme des Auftretens von Hechten bei pH < 5,0 deutet aber darauf hin, dass bei 
pH < 5,0 keine regelmäßige Reproduktion stattfindet. Für eine erfolgreiche Reproduktion bei 
pH < 4,5 liegen noch keine Freilandbeobachtungen vor. 
In Laborversuchen unter Weichwasserbedingungen wurde eine erfolgreiche Ei- und frühe 
Larvalentwicklung bereits bei pH 4,0 beobachtet (VUORINEN et al. 1993, KEINÄNEN et al. 
2004). Diese Laborversuche deckten jedoch nicht die empfindlichsten Stadien des Lebens-
zyklus ab. Die Exposition endete bereits mit dem Übergang zum freien Schwimmen und da-
mit vor dem Übergang zur exogenen Nahrungsaufnahme. Mit dem Übergang zum freien 
Schwimmen sind jedoch noch nicht alle kritischen Phasen, die für das Überleben der jüngsten 
Lebensstadien entscheidend sind, überwunden. In den Versuchen von DUIS & OBEREMM 
(2000a, 2000b) hat sich der anschließende Übergang zur exogenen Nahrungsaufnahme als 
weiterer, deutlich kritischerer Zeitpunkt erwiesen. Auch Larven, die normale Schwimm-
aktivität zeigten, verhungerten letztendlich. Darüber hinaus starteten die Versuche von 
KEINÄNEN et al. (2004) erst 12 Stunden nach der Befruchtung, die Versuche von 
VUORINEN et al. (1993) sogar erst nach Beendigung des Schlupfvorgangs. Die erste Phase 
der Eientwicklung bzw. die vollständige Eientwicklung fand ebenso wie die Gonadenreifung 
der Elterntiere unter pH-neutralen Bedingungen statt. Sowohl die Gonadenentwicklung als 
auch das Ablaichen können in versauerten Gewässern aber bereits so beeinträchtigt sein, dass 
sie eine erfolgreiche Reproduktion verhindern (z. B. BEAMISH et al. 1975, MCCORMICK et 
al. 1989, KITAMURA & IKUTA 2000, VUORINEN et al. 2003). Auch der Besamungsvor-
gang ist eine kritische Phase. Die Befruchtungswahrscheinlichkeit steigt mit dem Anteil der 
motilen Spermien und deren Motilitätsdauer. Messungen der Motilitätsdauer von Hechtsper-
mien in Abhängigkeit vom pH-Wert ergaben, dass diese mit sinkendem pH-Wert abnimmt 
(DUPLINSKY 1982). Bei pH 5,4 war die Aktivitätsdauer der Spermien bereits um fast 60% 
reduziert, bei pH ≤ 4,5 zeigten die Spermien keinerlei Motilität mehr. Folglich liegen die Un-
tergrenzen für die erfolgreiche Reproduktion in ionenarmen Gewässern höher als die von 
VUORINEN et al. (1993) und KEINÄNEN et al. (2004) ermittelten unteren Extremwerte.  
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Barsche konnten im Senftenberger See während der episodischen Versauerung 1995 bei 
pH 4,5-5,1 und einer Aluminiumkonzentration ≤ 0,6 mg/L erfolgreich reproduzieren. Im Grä-
bendorfer See erfolgte bei pH 4,2-4,8 und einer Aluminiumkonzentration von 0,2-0,7 mg/L 
vermutlich ebenfalls eine Reproduktion (RÜMMLER et al. 2003b, 2004). Im Olbasee über-
lebte bei pH-Werten von 3,5-4,1 und einer Aluminiumkonzentration von 0,02 mg/L eine Po-
pulation adulter Flussbarsche für mindestens zwei Jahre. Aus der Abwesenheit juveniler Indi-
viduen ist jedoch zu schließen, dass eine erfolgreiche Reproduktion unter diesen Bedingungen 
nicht stattgefunden hatte. Damit stellt dieser pH-Bereich vermutlich die untere Grenze dar, ab 
der adulte und ältere juvenile Barsche längerfristig überleben können. Auffällig waren Augen-
trübungen bei der Hälfte der Barsche. Ihr guter Ernährungszustand ist jedoch ein Indiz dafür, 
dass die Augentrübung die Barsche nicht stark beeinträchtigte.  
Für versauerte Weichwasserseen liegt die im Freiland beobachtete Untergrenze für das Über-
leben adulter Flussbarsche mit pH 4,2-4,4 etwas höher (RASK 1984b, LEUVEN & OYEN 
1987, LAPPALAINEN et al. 1988). In dem huminstoffreichen südfinnischen Lake Karhujärvi 
überlebten ältere juvenile und adulte Flussbarsche mehrere Jahre bei pH 4,2-4,4, einer Cal-
ciumkonzentration von 2,5-3,0 mg/L und einer Aluminiumkonzentration von 0,15-0,30 mg/L. 
Eine erfolgreiche Reproduktion fand unter diesen Bedingungen jedoch nicht statt (RASK 
1984b, 1989). Im regenversauerten finnischen See Pieni Lehmälampi reproduziert eine kleine, 
schnellwüchsige Barschpopulation regelmäßig erfolgreich bei pH 4,5, einer Calciumkon-
zentration von 1,3 mg/L und einer Aluminiumkonzentration von 0,2 mg/L (LAPPALAINEN 
et al. 1988, RASK 1989). Die relativ hohe Eisterblichkeit sowie der Reproduktionsmisserfolg 
in benachbarten Seen mit identischem pH-Wert, aber etwas höherer Aluminium- oder niedri-
gerer Calciumkonzentration zeigt, dass die Bedingungen in Pieni Lehmälampi sehr nahe an 
der pH-Untergrenze liegen, die eine Reproduktion gerade noch ermöglicht. In versauerten 
niederländischen Weichwasserseen wurde eine erfolgreiche Reproduktion von Barschen ab 
pH 4,6 beobachtet; in einem versauerten norwegischen Weichwassersee existiert eine erfolg-
reich reproduzierende Barschpopulation bei pH 4,5-4,9, einer Calciumkonzentration von 
1,3 mg/L und einer Aluminiumkonzentration von 0,6 mg/L (LEUVEN & OYEN 1987, 
HEIBO & VØLLESTAD 2002). Damit liegt die pH-Untergrenze für die erfolgreiche Repro-
duktion in regenversauerten Weichwasserseen im selben Bereich wie in den versauerten Ta-
gebauseen.  
Der Gelbbarsch (Perca flavescens), die nordamerikanische Schwesterart des Flussbarsches, 
hat mit pH 4,2-4,5 in versauerten Weichwasserseen nahezu dieselbe pH-Untergrenze für das 
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Überleben adulter Individuen wie der Flussbarsch (MAGNUSON et al. 1984). Abweichend 
von dieser aus einer großen Anzahl von Beobachtungen abgeleiteten Untergrenze wurden 
adulte und ältere juvenile Gelbbarsche in ionenarmen Toteislöchern bei pH ≥ 3,8 nachgewie-
sen, wobei die Abundanz der Gelbbarsche bei pH < 4,3 vermutlich als Folge gestörter Repro-
duktion abnahm (CAREY & MATHER 2009). Die pH-Untergrenzen in den Toteislöchern 
korrespondieren gut mit den in den Lausitzer Tagebauseen beobachteten Untergrenzen für die 
erfolgreiche Reproduktion bzw. für das Überleben adulter Flussbarsche. 
Kaulbarsche überlebten im Gräbendorfer See bei pH 4,2-4,8, eine erfolgreiche Reproduktion 
fand jedoch nicht statt (RÜMMLER et al. 2003b, 2004). Weitere Informationen zur Säu-
retoleranz von Kaulbarschen liegen aus den Lausitzer Tagebauseen nicht vor. 
Aus dem Anteil der Populationen, die während der Versauerung schwedischer Seen ausstar-
ben (BERGQUIST 1991), lässt sich ableiten, dass der Kaulbarsch auch unter Weichwasserbe-
dingungen eine hohe Säuretoleranz aufweist, die aber niedriger als die Säuretoleranz der 
Flussbarsche und Hechte ist. Auch in versauerten Weichwasserseen Finnlands zeigten die 
Kaulbarsche eine etwas geringere Säuretoleranz als Flussbarsche und Hechte, wobei die kriti-
sche Untergrenze für das Überleben älterer juveniler und adulter Individuen bei pH 4,8 lag 
(RASK & TUUNAINEN 1990). Basierend auf ihren Freilandbeobachtungen setzten RASK & 
TUUNAINEN (1990) die kritische Untergrenze für eine erfolgreiche Reproduktion bei unge-
fähr pH 5,0 an.  
Rotfedern traten regelmäßig in Bereichen des Senftenberger Sees mit pH ≤ 4,5 auf, wo sie 
einen Anteil von mehr als 20% an den numerischen Einheitsfängen stellten. Im Erika-See 
zeigten sie gegenüber pH-Werten von 4,8-5,0 keinerlei Vermeidungsverhalten, sondern hatten 
in diesem pH-Bereich sogar höhere Abundanzen als im pH-neutralen Bereich. Beides deutet 
auf eine hohe Säuretoleranz hin. Aus Weichwasserseen liegen nur wenige Informationen zur 
Säuretoleranz der Rotfedern vor. In niederländischen Weichwasserseen lag der niedrigste pH-
Wert, bei dem Rotfedern auftraten, bei pH 4,4 (LEUVEN & OYEN 1987). Damit zählten sie 
in den Niederlanden ebenfalls zu den säuretolerantesten Fischarten. Eine erfolgreiche Repro-
duktion wurde jedoch erst ab pH 5,8 beobachtet.  
Bleie sind vor allem in trüben, nährstoffreichen Flachseen konkurrenzstark (LAMMENS 
1989, PERROW et al. 1999, MEHNER et al. 2004b, GARCIA et al. 2006). Die geogen ver-
sauerten Braunkohletagebauseen sind generell nährstoffarm und zumeist geschichtet. Deshalb 
treten Bleie hier nur als Begleitfischart auf. Aufgrund ihrer Präferenz für strukturarme 
Benthalbereiche (siehe Kap. 3.2.8.5) wurden in den durch die Zwiebelbinse Juncus bulbosus 
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strukturierten sauren Bereichen des Senftenberger Sees nur wenige Individuen nachgewiesen. 
Aus dem Gräbendorfer See liegt die Information vor, dass es den mit dem Flutungswasser 
eingetragenen Bleien nicht gelang, bei pH 4,2-4,8 langfristig zu überleben (RÜMMLER et al. 
2003b, 2004). Hierbei kommen als Ursache für die nicht erfolgreiche Etablierung der Bleie, 
die über ein Rohrsystem in den noch im Flutungsprozess befindlichen See eingetragen wur-
den, mehrere Möglichkeiten in Betracht. Neben einer geringen Säuretoleranz könnten auch 
unzureichende Ernährungsbedingungen in dem frisch gefluteten See oder eine mechanische 
Schädigung der Bleie durch die Rohrpassage ursächlich für das Verschwinden dieser Art sein. 
In Weichwasserseen erwiesen sich adulte Bleie als ebenso säuretolerant wie Rotfedern und 
Flussbarsche (LEUVEN & OYEN 1987). Der geringe Anteil an Bleipopulationen, die wäh-
rend der Versauerung schwedischer Seen ausstarben (BERGQUIST 1991), belegt auch für die 
Reproduktion eine hohe und mit dem Kaulbarsch vergleichbare Säuretoleranz. Aus den Lau-
sitzer Tagebauseen liegen jedoch bislang keine Beobachtungen vor, die diese hohe Säuretole-
ranz auch unter Hartwasserbedingungen bestätigen. 
Maränen wiesen nur eine mittlere Säuretoleranz auf. Die juvenilen und adulten Maränen to-
lerierten zwar die temporäre Absenkung des pH-Wertes auf pH 4,5-5,1 im Senftenberger See 
in den Jahren 1994/1995, sie konnten dabei jedoch nicht erfolgreich reproduzieren. Diese Be-
obachtung steht in Übereinstimmung mit den Ergebnissen der Laborversuche von DUIS & 
OBEREMM (2000b), in denen frühe Altersstadien der Maräne unter Hartwasserbedingungen 
bei pH 5,5 auch bei einer relativ niedrigen Aluminiumkonzentration von 0,13 mg/L nicht 
überlebten.  
Aus den skandinavischen Weichwasserseen liegen nur wenige Informationen über die Säu-
retoleranz der Kleinen Maräne vor, obwohl sie die wirtschaftlich bedeutendste Art der kom-
merziellen Binnenfischerei Finnlands ist (VUORINEN et al. 2003). Die Ursache hierfür liegt 
vermutlich in der Tatsache, dass sie als kaltstenotherme Fischart ein Bewohner der größeren, 
geschichteten Seen ist, die nicht so stark von der Versauerung betroffen sind wie kleine Seen 
(BERGQUIST 1991, TAMMI et al. 2003). Nach den vorliegenden Erkenntnissen aus Weich-
wasserseen besitzen Kleine Maränen eine mittlere Säuretoleranz, die niedriger als bei Blei, 
Kaulbarsch, Hecht und Flussbarsch, aber deutlich höher als bei der Plötze liegt (BERGQUIST 
1991). In einem fünfmonatigen Experiment mit adulten Maränen führte pH 5,25 bei einer 
Aluminiumkonzentration von 0,2 mg/L zu einer erhöhten Mortalität, während derselbe pH-
Wert bei einer Aluminiumkonzentration von 0,01 mg/L ohne erhöhte Mortalität toleriert wur-
de (VUORINEN et al. 2003). In einem südschwedischen See fand nach einer Absenkung des 
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pH-Wertes auf pH 4,5-5,2 keine erfolgreiche Reproduktion der Kleinen Maräne mehr statt 
(DEGERMAN et al. 1992). Untersuchungen zur Motilität von Spermien der Kleinen Maräne 
in Abhängigkeit vom pH-Wert zeigten, dass der Anteil der motilen Spermien von ca. 33% bei 
pH 6,5 auf ca. 1% bei pH 6,0 zurückgeht. Bei pH 5,5 waren alle Spermien inaktiv 
(DIETRICH et al. 2009).  
Die Säuretoleranz der Kleinen Maräne ist nach VUORINEN et al. (2003) weitgehend iden-
tisch mit der Säuretoleranz der Großen Maräne (Coregonus spp.). Die Untersuchungen und 
Beobachtungen zur Säuretoleranz der Großen Maräne unterstreichen die mittlere Säuretole-
ranz der Maränen. In Versuchen zur Säuretoleranz von Eleutheroembryonen lag die kritische 
pH-Untergrenze bei Großen Maränen um ungefähr 0,5 pH-Einheiten höher als bei Hechten 
und um ungefähr 0,5 pH-Einheiten niedriger als bei Plötzen (VUORINEN et al. 1993). Große 
Maränen, die einsömmrig in versauerte finnische Seen eingesetzt wurden, überlebten mehrere 
Jahre bei pH 4,3-4,8 und einer mittleren Aluminiumkonzentration von 0,16 mg/L (Spannweite 
0,01-0,27 mg/L), litten jedoch unter Säurestress (RASK et al. 1992).  
Für die fischereiliche Bewirtschaftung der Braunkohletagebauseen ist neben der Maräne noch 
der Zander von hoher Bedeutung, da er wie die Maräne weder auf die Entwicklung eines 
strukturreichen Litorals noch auf Zoobenthos als Nahrung angewiesen ist (siehe Kap. 3.2.8.5), 
so dass er bereits relativ bald nach der Flutung der Braunkohletagebauseen gute Lebensbedin-
gungen finden kann. Wie die Nahrungsuntersuchungen im Senftenberger See zeigten, kann 
ein etablierter Maränenbestand die Hauptnahrung der adulten Zander stellen. Zur Säuretole-
ranz von Zandern wurden in den versauerten Tagebauseen bislang keine Erkenntnisse gewon-
nen, da Zander von den untersuchten versauerten Seen lediglich im Senftenberger See auftra-
ten. Hier sind die sauren Bereiche aber auf das stark durch die Zwiebelbinse Juncus bulbosus 
strukturierte Litoral und damit auf einen Habitattyp, den Zander meiden, beschränkt.  
Unter Weichwasserbedingungen waren Eleutheroembryonen des Zanders empfindlicher ge-
genüber niedrigen pH-Werten als Eleutheroembryonen der Großen Maräne, aber toleranter als 
Eleutheroembryonen der Plötze (VUORINEN et al. 1993). In versauerten Weichwasserseen 
zeigt Sander vitreus, die nordamerikanische Schwesterart des Zanders, ebenfalls eine mittlere 
Säuretoleranz. Ein Überleben adulter Individuen ist ungefähr ab pH 5,0 möglich, eine erfolg-
reiche Reproduktion ab pH 5,2-5,8 (BEAMISH et al. 1975, MAGNUSON et al. 1984, 
HOLTZE & HUTCHINSON 1989). Aufgrund der bereits für eine Reihe anderer Fischarten 
ermittelten hohen Ähnlichkeit zwischen den kritischen unteren pH-Werten in versauerten 
Weichwasserseen und denen in Lausitzer Tagebauseen ist auch unter den hydrochemischen 
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Bedingungen der Lausitzer Tagebauseen von einer mittleren Säuretoleranz des Zanders aus-
zugehen. 
Plötzen und Güstern mieden die sauren Bereiche des pH-Gradienten im Senftenberger See 
und konnten sich im Gräbendorfer See bei pH 4,2-4,8 nicht etablieren (RÜMMLER et al. 
2003b). Auch in versauerten Weichwasserseen sind Plötzen sehr säureempfindlich 
(VUORINEN et al. 1994, RASK et al. 1995). In niederländischen und finnischen Seen wur-
den Plötzen erst bei pH ≥ 5,1 nachgewiesen (LEUVEN & OYEN 1987, RASK & 
TUUNAINEN 1990). Die Grenze für eine erfolgreiche Reproduktion liegt in Weichwasser-
seen bei pH 5,5-6,0 (MILBRINK & JOHANSSON 1975, LEUVEN & OYEN 1987, 
BERGQUIST 1991, KEINÄNEN et al. 2004). Über die Säuretoleranz von Güstern gibt es nur 
wenige publizierte Erkenntnisse. In niederländischen Seen wurden Güstern ausschließlich bei 
pH ≥ 6,1 nachgewiesen, eine erfolgreiche Reproduktion wurde erst ab pH 6,5 beobachtet 
(LEUVEN & OYEN 1987). 
Insgesamt stimmten sowohl die Abfolge der Säuretoleranz der betrachteten Arten als auch die 
Lage der unteren kritischen pH-Grenze in den geogen versauerten Tagebauseen der Lausitz 
weitgehend mit den Verhältnissen in atmosphärisch versauerten Weichwasserseen überein. 
Die höchste Säuretoleranz zeigten Barsche und Hechte. Kaulbarsche überlebten wie die 
Flussbarsche bei pH 4,2-4,8 im Gräbendorfer See, reproduzierten aber im Gegensatz zu letz-
teren nicht erfolgreich (RÜMMLER et al. 2003b, 2004). Dies deutet darauf hin, dass sie etwas 
weniger säuretolerant sind als Barsche und Hechte. Die hohe Abundanz der Rotfedern in den 
versauerten Bereichen des Senftenberger Sees und des Erika-Sees weist diese Art als aus-
gesprochen säuretolerant aus. In Verbindung mit den Beobachtungen in niederländischen Seen 
(LEUVEN & OYEN 1997) lässt sich ableiten, dass die Rotfeder eine der säuretolerantesten 
einheimischen Cyprinidenarten ist, wobei sich diese Erkenntnisse bislang nur auf ältere juve-
nile und adulte Rotfedern beschränken. Eine Einordnung in Relation zu Barschen, Hechten 
und Kaulbarschen ist jedoch anhand der Untersuchungsergebnisse nicht möglich. Maränen, 
Plötzen und Güstern haben in den Tagebauseen in Übereinstimmung mit den Erkenntnissen 
aus Weichwasserseen eine geringere Säuretoleranz als die vorgenannten vier Fischarten.  
In atmosphärisch versauerten Gewässern wird die Toxizität für Fische im Wesentlichen durch 
drei Faktoren bestimmt: den pH-Wert, die Aluminiumkonzentration und die Calcium-
konzentration (ROSSELAND & STAURNES 1994, VUORINEN et al. 1994). Dabei erhöht 
eine niedrige Calciumkonzentration den Säurestress der Fische, während eine hohe Calcium-
konzentration ihn vermindert (BROWN 1982, RASK 1984a, DEDEREN et al. 1986).  
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Die Calciumkonzentration in versauerten Weichwasserseen und –flüssen Englands, Skandi-
naviens und Nordamerikas beträgt 0,04-4,0 mg/L mit einem Median von ca. 0,8 mg/L 
(SAYER et al. 1993). Die Calciumkonzentration in den geogen versauerten Lausitzer Tage-
bauseen Senftenberger See, Gräbendorfer See, Olbasee und Erika-See lag hingegen mit 46-
113 mg/L und einem Median von ca. 80 mg/L um den Faktor 100 höher.  
Aus den Ergebnissen der parallel zu der vorliegenden Untersuchung durchgeführten Labor-
versuche von DUIS & OBEREMM (2001) lässt sich ableiten, dass Calcium in den Lausitzer 
Tagebauseen stets in so hohen Konzentrationen vorhanden ist, dass die zwischen den Seen 
auftretende Variabilität der Calciumkonzentration keinen Einfluss auf den Säurestress hat. In 
Hartwasserseen wie den Lausitzer Tagebauseen kommt deshalb dem Aluminium die Schlüs-
selfunktion für die Stärke des Säurestresses bei einem gegebenen pH-Wert zu.  
Die Aluminiumkonzentration in versauerten Weichwasserseen und –flüssen Englands, Skan-
dinaviens und Nordamerikas liegt meist im Bereich von 0,002-1,0 mg/L, der Median bei ca. 
0,08 mg/L (SAYER et al. 1993). Während der Olbasee mit 0,02 mg/L eine niedrige Alumi-
niumkonzentration aufwies, lagen die Aluminiumkonzentrationen im Senftenberger See, Eri-
ka-See und Gräbendorfer See mit Medianen von 0,3-0,5 mg/L und Maximalkonzentrationen 
bis 0,7 mg/L deutlich höher als in den meisten versauerten Weichwasserseen. Mit steigender 
Aluminiumkonzentration steigt auch der Säurestress (RAITANIEMI et al. 1988, 
ROSSELAND & STAURNES 1994, VUORINEN et al. 1994, DUIS & OBEREMM 2001), 
wobei die anorganischen monomeren Aluminiumformen eine sehr viel höhere Fischtoxizität 
aufweisen als organisch komplexiertes Aluminium oder hochmolekulare Aluminiumpolymere 
(DRISCOLL et al. 1980, BAKER 1982, LYDERSEN et al. 1990, PARKHURST et al. 1990). 
Hochmolekulare Aluminiumpolymere liegen bei niedrigen pH-Werten und hohen Ionenkon-
zentrationen, wie sie in den geogen versauerten Braunkohletagebauseen auftreten, generell 
nur in geringer Konzentration vor (MILLER & ANDELMAN 1987, PLAYLE & WOOD 
1990, MONTEROSSO et al. 1994). Der Anteil des organisch komplexierten Aluminiums am 
gesamten gelösten Aluminium betrug in den versauerten Bereichen des Senftenberger Sees 5-
17% (Median 11%). Somit ist davon auszugehen, dass im Senftenberger See der überwiegen-
de Teil des gelösten Aluminiums als anorganisches monomeres Aluminium und somit in 
fischtoxischer Form vorlag.  
DRISCOLL (1984) beschrieb eine starke negative Korrelation zwischen der Konzentration an 
gelöstem organischem Kohlenstoff (DOC) und der Konzentration an anorganischem mono-
merem Aluminium. Da DOC in den sauren Braunkohletagebauseen jedoch mit typischen Wer-
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ten zwischen 0,5 mg/L und 6 mg/L (KLAPPER & SCHULTZE 1995, NIXDORF et al. 1998a, 
WOLLMANN et al. 2000) in relativ niedrigen Konzentrationen vorliegt, ist von einer gene-
rellen Dominanz des anorganischen monomeren Aluminiums in diesen Seen auszugehen. Dies 
gilt auch für die sauren Bereiche des Senftenberger Sees, die eine DOC-Konzentration von 
< 0,2-1,4 mg/L aufwiesen. 
Dass die Fische in den betrachteten Lausitzer Tagebauseen trotz der im Vergleich zu versau-
erten Weichwasserseen deutlich erhöhten Konzentration an fischtoxischem anorganischem 
monomerem Aluminium eine vergleichbare kritische untere pH-Grenze hatten, ist vermutlich 
vorrangig auf die im Vergleich zu Weichwasserseen stark erhöhte Calciumkonzentration zu-
rückzuführen. Hierdurch wird ein zusätzlicher Stressor – die niedrige Calciumkonzentration – 
ausgeschaltet, so dass die etwas höheren Aluminiumkonzentrationen in den Tagebauseen ver-
gleichbaren Stress verursachen wie niedrigere Aluminiumkonzentrationen in Verbindung mit 
niedrigen Calciumkonzentrationen in Weichwasserseen.  
Sowohl die Wirkung erhöhter Aluminiumkonzentrationen als auch die Wirkung erhöhter Cal-
ciumkonzentrationen auf die Säuretoleranz ist artspezifisch (POLÉO et al. 1997, FREDA & 
MCDONALD 1988). Folglich wäre zu erwarten gewesen, dass die in den untersuchten Tage-
bauseen im Vergleich zu versauerten Weichwasserseen erhöhten Aluminium- und Calcium-
konzentrationen auf die verschiedenen Fischarten unterschiedlich stark wirken. Offensichtlich 
waren die diesbezüglichen artspezifischen Unterschiede zwischen den untersuchten Fischar-
ten in der Bilanz jedoch so gering, dass sie nicht zu einer Veränderung in der Abfolge der Säu-
retoleranz führten. 
Bemerkenswert ist das mehrjährige Überleben der älteren juvenilen und adulten Barsche im 
Olbasee bei pH 3,5-4,1. Dort treten aufgrund einer niedrigen Aluminiumkonzentration bei 
gleichzeitig hoher Calciumkonzentration offensichtlich Bedingungen auf, die den Säurestress 
minimieren. Es gibt aus den gemäßigten Breiten nur wenige Beispiele für Fischarten, die pH-
Werte < 4,0 über einen längeren Zeitraum überleben können. Neben dem bereits erwähnten 
Überleben der nahe verwandten Gelbbarsche in Toteislöchern bei pH ≥ 3,8 (CAREY & 
MATHER 2009) ist ein Überleben bei pH < 4,0 unter Freilandbedingungen bislang für 
Schleien und amerikanische Hundsfische (Umbra pygmaea) in den Niederlanden (DEDEREN 
et al. 1986, LEUVEN & OYEN 1987), Diamantbarsche (Enneacanthus obesus) in den USA 
(GRAHAM & HASTINGS 1984) sowie die Cyprinidenart Tribolodon hakonensis in einem 
sauren Vulkansee Japans (SATAKE et al. 1995, KANEKO et al. 1999) beschrieben worden. 
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Aufgrund der hohen Bedeutung der Aluminiumkonzentration für die Toxizität niedriger pH-
Werte ist eine Übertragung der in der vorliegenden Arbeit gefundenen kritischen pH-Werte 
auf andere geogen versauerte Hartwasserseen nur dann möglich, wenn diese ebenfalls nur 
eine moderate Aluminiumkonzentration von höchstens 0,6 mg/L aufweisen. Andere versau-
erte Tagebauseen im Lausitzer und Mitteldeutschen Braunkohlerevier weisen mit 1-10 mg/L 
zum Teil deutlich höhere Aluminiumkonzentrationen auf (KLAPPER & SCHULTZE 1995). 
Für diese Seen ist zu erwarten, dass die unteren kritische pH-Werte höher liegen als in den 
untersuchten Lausitzer Tagebauseen und den regenversauerten Weichwasserseen. So zeigten 
die von DUIS (2001) durchgeführten Laborversuche zur Säuretoleranz früher Lebensstadien 
von Hecht, Maräne und Schleie unter den hydrochemischen Bedingungen Lausitzer Tagebau-
seen tendenziell höhere kritische pH-Werte als die aus Freilanduntersuchungen abgeleiteten 
kritischen pH-Werte für die Reproduktion der betreffenden Arten in versauerten Weichwasser-
seen. In diesen Laborversuchen stieg die Aluminiumkonzentration mit sinkendem pH-Wert 
kontinuierlich von 0,1 mg/L bei pH 7,0 bis auf 3,3-3,8 mg/L bei pH 3,5 an, wobei bereits bei 
pH 5,0 mit 1,0-2,1 mg/L die Aluminiumkonzentration der in der vorliegenden Arbeit unter-
suchten Seen deutlich überschritten wurde.  
In der vorstehenden Diskussion lag der Fokus auf den unteren kritischen pH-Werten, die ein 
Überleben oder eine Reproduktion gerade noch ermöglichen. Erste Einschränkungen im Re-
produktionserfolg finden jedoch schon weit oberhalb der kritischen pH-Werte statt. So beob-
achteten DEGERMAN et al. (1992) in schwedischen Weichwasserseen eine Einschränkung 
des Reproduktionserfolgs von Barschen bereits bei pH < 5,2 und von Plötzen bei pH < 6,1. 
Bei Hechtlarven kam es unter Weichwasserbedingungen erst bei pH ≥ 5,3 auch bei hohen 
Aluminiumkonzentrationen zu keiner Beeinträchtigung der Entwicklung (VUORINEN et al. 
1993). Hechtlarven, die sich unter Hartwasserbedingungen bei pH 5,5 und einer moderaten 
Aluminiumkonzentration von 0,1 mg/L entwickelten, zeigten zwar keine erhöhte Mortalität, 
jedoch eine verlangsamte Entwicklung, eine verringerte Aktivität und in der Konsequenz ein 
reduziertes Wachstum (DUIS & OBEREMM 2000a). Kleine Maränen reagierten auf eine Ab-
senkung des pH-Wertes auf 5,25 mit verzögerter Gonadenreifung (VUORINEN et al. 2003). 
Im Anschluss an die verspätete Eiablage ist auch eine verlangsamte Embryonalentwicklung zu 
erwarten (DUIS & OBEREMM 2000b). Der verspätete Schlupfzeitpunkt kann sich nachteilig 
auf das Nahrungsangebot für die Fischbrut auswirken, so dass in letzter Konsequenz schon 
weit oberhalb der kritischen pH-Werte Auswirkungen auf die Populationsdynamik einzelner 




(1) Trotz der stark abweichenden Ionenkonzentration in den untersuchten Lausitzer Braun-
kohletagebauseen entsprachen die Abfolge der relativen Säuretoleranz und die unteren kri-
tischen pH-Werte sowohl für das Überleben adulter Individuen als auch für eine erfolg-
reiche Reproduktion den Verhältnissen in regenversauerten Weichwasserseen. Der erhöhte 
Säurestress, der in Tagebauseen durch die im Vergleich zu regenversauerten Weichwas-
serseen erhöhte Aluminiumkonzentration verursacht wird, wird vermutlich durch die posi-
tiven Effekte der ebenfalls erhöhten Calciumkonzentration kompensiert. Allerdings traten 
in den Untersuchungsgewässern im Vergleich zu anderen geogen versauerten Tagebauseen 
niedrige bis moderate Aluminiumkonzentrationen ≤ 0,6 mg/L auf. Bei höheren Alumini-
umkonzentrationen ist eine Erhöhung der unteren kritischen pH-Werte und somit eine ge-
ringere Säuretoleranz als in den versauerten Weichwasserseen zu erwarten. 
(2) Für die einheimischen Fischarten lässt sich folgende Abfolge der Säuretoleranz unter den 
hydrochemischen Bedingungen geogen versauerter Braunkohletagebauseen postulieren: 
Barsch & Hecht > Kaulbarsch, Rotfeder & Blei > Maräne > Zander > Plötze & Güster. 
Dabei ist die genaue Einordnung von Rotfeder und Blei in dieser Abfolge unsicher. 
(3) Im eisengepufferten Bereich mit pH < 4,0 kann sich keine der einheimischen Fischarten 
erfolgreich reproduzieren; ein pH-Wert ≤ 3,5 ist auch für die säuretolerantesten Fischarten 
Barsch, Hecht und Rotfeder kurzfristig letal. 
(4) Temporäre Absenkungen des pH-Wertes auf pH 4,5-5,0 können unter Hartwasser-
bedingungen bei einer Aluminiumkonzentration ≤ 0,6 mg/L von adulten und älteren juve-
nilen Individuen der meisten einheimischen Fischarten für einige Wochen überlebt wer-
den. Säuretolerante Fischarten wie Barsch und Hecht können unter diesen Bedingungen 
vermutlich langfristig überleben und sich erfolgreich reproduzieren. 
(5) Eine artenreiche, selbsterhaltende Fischgemeinschaft kann sich unter den hydrochemi-
schen Bedingungen der Lausitzer und Mitteldeutschen Tagebauseen erst dann entwickeln, 
wenn sich pH-Werte im circumneutralen Bereich eingestellt haben 
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4.2 Einfluss von Seemorphologie und Habitatstruktur auf die Fischge-
meinschaft 
Die Fischgemeinschaft des Senftenberger Sees wurde numerisch von Barschen (45%) und 
Plötzen (26%) dominiert. Die dritthäufigste Art war die Kleine Maräne (15%). Wie eine ver-
gleichende Untersuchung von 67 Seen des nordostdeutschen Tieflands zeigte, lassen sich die 
natürlichen Seen in dieser Ökoregion anhand der Zusammensetzung der Fischgemeinschaft in 
zwei Typen trennen: die tiefen Seen, deren Indikatorart die Kleine Maräne ist, und die flachen 
Seen mit den Indikatorarten Blei, Plötze, Kaulbarsch, Güster, Barsche < 15 cm und Zander 
(MEHNER et al. 2005, GARCIA et al. 2006). Während die tiefen Seen üblicherweise eine 
numerische Maränendominanz aufweisen, die mit zunehmender Eutrophierung von einer 
Barschdominanz mit einem gewissen Cyprinidenanteil abgelöst werden kann, werden die fla-
chen Seen vermutlich in allen Trophiezuständen von Cypriniden dominiert (MEHNER et al. 
2005). Demzufolge entsprechen die numerischen Dominanzverhältnisse im Senftenberger See 
denen eines natürlichen tiefen Sees, dessen Dominanzverhältnisse sich als Folge von 
Eutrophierung von einer Maränendominanz zu einer Barschdominanz verschoben haben. 
Eutrophierung ist im Senftenberger See angesichts seines schwach mesotrophen Zustands 
jedoch als Ursache für den relativ niedrigen Maränenanteil auszuschließen. Stattdessen spie-
geln die Dominanzverhältnisse wider, dass der See aufgrund seiner ungewöhnlichen Morpho-
logie mit sehr ausgedehnten Litoralzonen und den im Vergleich hierzu flächenmäßig nur klei-
nen tiefen Bereichen eine Mischung aus einem tiefen, geschichteten See und einem Flachsee 
darstellt. Der Volumenanteil der tiefen, geschichteten Becken war im Vergleich zum Litoral so 
klein, dass die Kleine Maräne nicht die für tiefe Seen übliche numerische Dominanz, sondern 
nur einen Abundanzanteil von 15% erreichte. Die numerischen Abundanzanteile der Cyprini-
den (32%) und Perciden (53%) entsprachen nach MEHNER et al. (2005) eher den Verhältnis-
sen eines tiefen als denen eines flachen Sees.  
In den natürlichen Seen des nordostdeutschen Tieflands wird die Grenze zwischen den beiden 
fischzönotisch zu unterscheidenden Seentypen bei einer maximalen Tiefe von 11 m (GARCIA 
et al. 2006) bzw. einer mittleren Tiefe von 6-8 m (MEHNER et al. 2005) angesetzt. Die mitt-
lere Tiefe von 6,8 m unterstreicht die Zwischenstellung des Senftenberger Sees zwischen bei-
den Seentypen.  
Die litorale Fischgemeinschaft des Senftenberger Sees bestand aus ubiquitären und toleranten 
Cypriniden und Perciden, während kleine, in ihrem Laichverhalten phytophile Fischarten wie 
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Moderlieschen, Bitterling und Schlammpeitzger fehlten bzw. nur in wenigen Einzelexemp-
laren (Moderlieschen) nachgewiesen wurden. Damit ähnelt die litorale Fischgemeinschaft 
derjenigen der natürlichen Seen, deren Ufer durch hohe Freizeitnutzung sowie den Rückgang 
submerser Makrophyten und des Schilfgürtels geprägt waren (BRÄMICK et al. 2008). 
4.2.1 Steuergrößen für die Struktur und Funktion der Fischgemeinschaft  
4.2.1.1 Prädation und Konkurrenz 
Der piscivore Fischbestand des Senftenberger Sees wurde von Barschen dominiert, gefolgt 
von Zandern und Hechten. Über die Untersuchungsmonate April-Oktober betrachtet ernährten 
sich ungefähr 30% der Fischbiomasse piscivor (Zander und Hechte zu 95%; Barsche zu 50%), 
in den Sommermonaten Juni-August aufgrund der verstärkten piscivoren Ernährung der Bar-
sche sogar mehr als 40%. Der Biomasseanteil der piscivoren Fische liegt im Senftenberger 
See damit im oberen Drittel des Bereiches von 13-42%, den HÅKANSON & BOULION 
(2004) für mesotrophe Seen mit einer Gesamt-Phosphorkonzentration von ungefähr 20 µg/L 
als „normal“ postulierten.  
Wenn piscivore Fische einen Biomasseanteil von mehr als 30% am Fischbestand eines Sees 
haben, sind sie zu verstärktem Kannibalismus oder gegenseitiger Piscivorie gezwungen 
(MEHNER et al. 2004a). Wie die Nahrungsuntersuchungen zeigten, war im Senftenberger 
See vor allem der Kannibalismus stark ausgeprägt. Bei den Barschen stellte er sogar den größ-
ten Nahrungsbestandteil dar. Mit einem mittleren numerischen Anteil von 81% und einem 
mittleren Anteil von 79% an der rekonstruierten Biomasse des Fischanteils in der Nahrung 
waren die Barsche in der Nahrung der piscivoren Barsche gegenüber ihrem Anteil im See 
deutlich überrepräsentiert. Auch bei Hechten war Kannibalismus verbreitet, während bei den 
Nahrungsuntersuchungen der Zander diese Ernährungsform nicht in Erscheinung trat. Der 
Fraßdruck auf andere piscivore Fischarten konzentrierte sich bei Hechten und Zandern ein-
seitig auf Barsche. Diese stellten 31% bzw. 29% der rekonstruierten Nahrungsbiomasse von 
Hechten und Zandern, was dem Biomasseanteil der Barsche am Gesamtfischbestand (30%) 
entsprach. Hechte und Zander traten in der Nahrung der jeweils beiden anderen piscivoren 
Arten nur sporadisch auf. Folglich waren Zander insgesamt keiner nennenswerten Prädation 
ausgesetzt und Hechte vor allem dem Kannibalismus.  
Im Gegensatz zu den Barschen waren Cypriniden in der Nahrung der piscivoren Fische im 
Vergleich zu ihrem Anteil in der Fischgemeinschaft deutlich unterrepräsentiert. In der Nah-
rung der Hechte entsprach der Cyprinidenanteil sowohl numerisch als auch bezogen auf die 
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Biomasse ungefähr dem Anteil der Cypriniden im Senftenberger See. Er lag aber sehr viel 
niedriger als der relative numerische Anteil der Cypriniden im Phytal, dem bevorzugten 
Hechthabitat. Hier betrug der Anteil der Cypriniden am numerischen Fischbestand sowohl 
tagsüber als auch nachts rund 68%, während der numerische Anteil in der Hechtnahrung le-
diglich bei 37% lag.  
In der Nahrung der untersuchten Zander waren Cypriniden mit einem Biomasseanteil von 
22% im Vergleich zum Biomasseanteil von 42%, den die Cypriniden am Gesamtfischbestand 
des Senftenberger Sees hatten, deutlich unterrepräsentiert. Sie wurden vorwiegend von Zan-
dern ≤ 40 cm gefressen, bei denen sie 36% der rekonstruierten Nahrungsbiomasse stellten. 
Bei Zandern > 40 cm sank ihr Anteil an der rekonstruierten Nahrungsbiomasse auf 14%. 
In der Nahrung der piscivoren Barsche hatten Cypriniden im Mittel einen Anteil von 14% an 
der rekonstruierten Biomasse der konsumierten Fische. Damit waren sie im Vergleich zu ih-
rem Anteil im See auch in der Barschnahrung deutlich unterrepräsentiert. Lediglich bei den 
Barschen > 30 cm entsprach der Cyprinidenanteil mit 36% annähernd dem Anteil der Cypri-
niden im Senftenberger See. Über alle Längenklassen der drei piscivoren Fischarten betrach-
tet war die Räubervermeidungsstrategie der Cypriniden im Senftenberger See somit ausge-
sprochen erfolgreich.  
Maränen waren hauptsächlich der Prädation durch Zander ausgesetzt, bei denen sie im Mittel 
40% der rekonstruierten Nahrungsbiomasse stellten. Sie erreichten gegenüber Zandern zeit-
lebens weder ein absolutes noch ein funktionales Refugium. Zander > 50 cm fraßen haupt-
sächlich Maränen und hielten sich dementsprechend schwerpunktmäßig im Pelagial auf. Da 
der Biomasseanteil der Zander am Fischbestand des Senftenberger Sees mit 13% größer war 
als der Biomasseanteil der Maränen (10%), resultiert ein erheblicher Fraßdruck auf die Marä-
nen. Durch die Anwesenheit der Maränen sank im Senftenberger See vermutlich der Prädati-
onsdruck der Zander auf die Cypriniden und vor allem auf die 0+-Barsche, die in anderen 
Seen einen wesentlichen Anteil der Zandernahrung stellen (SCHULZE 2005, DÖRNER et al. 
2007, SCHARF 2008).  
In der Ernährung der Barsche spielten Maränen nur eine untergeordnete Rolle. Lediglich bei 
den Barschen > 30 cm stellten sie einen nennenswerten Nahrungsanteil von 12% an der re-
konstruierten Biomasse. Ihr Nahrungsanteil entsprach somit ungefähr ihrem Anteil im Ge-
samtsee. Allerdings wiesen deutlich weniger als 1% der Barsche in den Stellnetz-Einheits-
fängen eine Länge > 30 cm auf, so dass der von den Barschen ausgehende Fraßdruck auf die 
Maränen als gering einzuschätzen ist. 
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Der Anteil der Maränen in der rekonstruierten Hechtnahrung erscheint mit einem numerischen 
Anteil von 7% und einem Biomasseanteil von 6% angesichts der Habitatsegregation zwischen 
beiden Arten relativ hoch. Dieser Wert ist aber mit einer hohen Unsicherheit behaftet, da Ma-
ränen lediglich in drei Hechtmägen nachgewiesen wurden. Insgesamt ist anzunehmen, dass 
aufgrund der relativ geringen Hechtbiomasse im Senftenberger See und der weitgehenden 
Habitatsegregation zwischen Hechten und Maränen vom Hechtbestand kein hoher Fraßdruck 
auf die Maränen ausging. 
Basierend auf den rekonstruierten Biomasseanteilen der einzelnen Beutefischarten in der Nah-
rung der piscivoren Barsche, Hechte und Zander sowie den Biomasseanteilen der Räuber und 
ihrer Beutefische in der Fischgemeinschaft kann das realisierte Räuber : Beute-Biomas-
severhältnis als grobe Abschätzung des relativen Prädationsdrucks, der auf den verschiedenen 
Beutefischen lastete, berechnet werden.  
Insgesamt ernährten sich etwa 45% der Fischbiomasse des Senftenberger Sees zu durch-
schnittlich 38% (auf Basis der rekonstruierten Nahrungsbiomasse) von Barschen ≤ 20 cm. Die 
mit den eingesetzten Stellnetzen erfassbaren Barsche mit Längen zwischen 4-5 cm und 20 cm 
stellten ungefähr 12% der Fischbiomasse des Sees. Das Räuber : Beute-Biomasseverhältnis 
betrug somit 1,43 für die Barsche des prädationsgefährdeten Längenbereichs ≤ 20 cm. Für die 
prädationsgefährdeten Cypriniden ≤ 32 cm betrug das Räuber : Beute-Biomasseverhältnis 
0,16, für die Maränen 0,58. Somit ernährten die Barsche ≤ 20 cm eine Prädatorenbiomasse, 
die 43% höher als die eigene Biomasse lag, während Cypriniden und Maränen eine Prädato-
renbiomasse ernährten, welche 16% bzw. 58% der eigenen Biomasse entsprach. Zu beachten 
ist dabei, dass die Beutefische mit den verwendeten Stellnetzen erst ab einer Länge von unge-
fähr 5 cm (Barsche und Cypriniden) bzw. 6 cm (Maränen) quantitativ erfasst wurden und so-
mit adäquat in die Berechnung des Biomasseanteils der Beutefische am Fischbestand eingin-
gen. Sie wurden jedoch schon mit deutlich geringeren Längen (Barsche ≥ 1,2 cm, 
Cypriniden ≥ 1,9 cm, Maränen ≥ 2,6 cm) in den Mägen der Prädatoren nachgewiesen. Der 
rekonstruierte Biomasseanteil der Barsche < 5 cm in der Nahrung betrug etwa 25% der insge-
samt konsumierten Barschbiomasse, während Cypriniden < 5 cm und Maränen < 6 cm jeweils 
deutlich weniger als 1% der Biomasse der konsumierten Cypriniden bzw. Maränen stellten. 
Folglich können die Räuber : Beute-Biomasseverhältnisse für die Cypriniden und Maränen 
als zuverlässig angesehen werden, während das reelle Räuber : Beute-Biomasseverhältnis der 
Barsche niedriger als 1,4 lag, jedoch mindestens 1,1 betragen hat. Ein Räuber : Beute-
Biomasseverhältnis von 1,1 würde sich ergeben, wenn der Anteil der Barsche < 5 cm im See 
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dem Anteil der Barsche < 5 cm in der Nahrung entspräche. Sowohl aus der Längenklassenzu-
sammensetzung der Barsche in der Nahrung der piscivoren Barsche im Senftenberger See als 
auch aus der Nahrungswahl piscivorer Barsche in anderen Gewässern (JACOBSEN et al. 
2002, DÖRNER & WAGNER 2003, SCHARF 2008) lässt sich jedoch ableiten, dass piscivore 
Barsche 0+-Barsche positiv selektieren. Untersuchungen an anderen Seen zeigten obendrein, 
dass piscivore Barsche und Zander innerhalb der 0+-Barsche die kleinsten Größenklassen 
bevorzugen (DÖRNER et al. 1999, 2003, DÖRNER & WAGNER 2003).  
Basierend auf bioenergetischen Berechnungen ist eine Top-Down Kontrolle der planktivoren 
Fischbiomasse in Seen gemäßigter Breiten möglich, wenn das Räuber : Beute-Biomassever-
hältnis mindestens 0,33 beträgt, d. h. die piscivoren Fische einen Biomasseanteil von min-
destens 25% am Gesamtbestand stellen (MEHNER et al. 2004a). Dieses Räuber : Beute-
Biomasseverhältnis wurde im Senftenberger See für Barsche und Maränen weit überschritten, 
während es für Cypriniden nicht erreicht wurde. Basierend auf den genannten bioenerge-
tischen Abschätzungen sollten somit Barsche und Maränen durch piscivore Prädation kontrol-
liert werden. Weitere Hinweise auf einen starken auf den Maränenbestand wirkenden Prädati-
onsdruck sind das von RÜMMLER (2001) ermittelte schnelle Wachstum und die hohen 
Bruttoenergiegehalte der Maränen.  
Der auf die juvenilen Barsche wirkende hohe Fraßdruck konzentrierte sich vorrangig auf die 
kleinsten Größenklassen. Mit Erreichen einer Länge von 1,2 cm wuchsen die 0+-Barsche in 
das Prädationsfenster der Barsche, ab einer Länge von 2,0 cm in das Prädationsfenster der 
Zander. Im Laufe der Folgemonate entwuchsen die 0+-Barsche zunehmend dem Prädations-
fenster der kleineren piscivoren Barsche. Im Frühjahr des Folgejahres waren die nun der Al-
tersklasse 1+ angehörigen Barsche noch der Prädation durch Barsche ≥ 20 cm sowie durch 
Hechte ≥ 25 cm und Zander ≥ 25 cm ausgesetzt. Ab Juni verringerte sich der Prädationsdruck 
auf die 1+-Barsche aufgrund der Verfügbarkeit der 0+-Barsche als Nahrung schlagartig. 
Gleichzeitig wurden die 1+-Barsche piscivor und erweiterten ihr Habitat um das Tiefe Litoral 
sowie zeitweise auch um das Pelagial. 
Die Hypothese einer aus diesem hohen Fraßdruck resultierenden Top-Down Kontrolle des 
Barschbestands wird durch die geringe Minimalgröße der 0+-Barsche in der Nahrung sowie 
die Co-Existenz vieler Altersklassen von Barschen gestützt. Die Modellierungsergebnisse von 
CLAESSEN et al. (2002) zeigten, dass in kannibalischen Systemen eine geringe minimale 
Größe, ab der 0+-Fische gefressen werden, eine Grundvoraussetzung für eine Top-Down 
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Kontrolle ihrer Rekrutierung ist. Wenn diese Top-Down Kontrolle existierte, so führte sie in 
dem modellierten kannibalischen Einartsystem zu einer ausgeglichenen Altersklassenstruktur.  
Einen weiteren Hinweis auf einen hohen Top-Down Einfluss liefert das durchgängig schnelle 
Wachstum der Barsche. Es lag höher als in vielen anderen Seen vergleichbarer geographischer 
Breite (TESCH 1955, BAUCH 1961, ARZBACH 1997, RADKE 1998, LAUDE 2002, 
HEIBO et al. 2005) und erreichte Werte, wie sie sonst meist nur in nährstoffreicheren Gewäs-
sern wie beispielsweise der schwach eutrophen Wuppertalsperre (SCHARF 2008) oder Bod-
dengewässern und Teichwirtschaften auftreten (TESCH 1955). Die Grundlage für das schnel-
le Wachstum lieferte vermutlich einerseits die starke Prädation auf die juvenilen Barsche, 
welche die überlebenden Individuen aus der intraspezifischen Nahrungskonkurrenz befreite, 
und andererseits die wahrscheinlich stattfindende größenselektive Prädation auf die kleinsten 
Individuen, welche die durchschnittliche Länge der Kohorte erhöhte. Beide Faktoren förder-
ten wiederum das frühe Erreichen der Piscivorie und sicherten damit das weitere schnelle 
Wachstum (MITTELBACH & PERSSON 1998, BEECK et al. 2002). Grundlagen für das 
schnelle Wachstum waren außerdem die Verringerung der Nahrungskonkurrenz mit juvenilen 
Plötzen und Güstern durch die Nutzung des Flachen Litorals tagsüber sowie die später in Ka-
pitel 4.2.1.3 diskutierte teilweise Habitatsegregation zwischen den verschiedenen Größenklas-
sen der Barsche. 
Neben den zuvor behandelten letalen Effekten verursachen Räuber auch nichtletale Effekte 
bei ihrer Beute, die sich unter anderem in Änderungen der tagesperiodischen Aktivitätsmuster 
sowie der Habitat- und Nahrungswahl äußern (LIMA 1998a). Bei Abwesenheit von Räubern 
wählen Fische ihr Habitat innerhalb der aufgrund der abiotischen Bedingungen (z. B. Wasser-
temperatur, pH-Wert, Sauerstoffkonzentration) realisierbaren Nischen häufig so, dass die Net-
toenergieaufnahme optimiert wird (z. B. WERNER et al. 1983a, BEAN & WINFIELD 1995). 
Bei Anwesenheit von Räubern verschieben sich die Habitatwahl und die Aktivitätszeiten zu-
gunsten derjenigen Habitate und Tageszeiten, die für das Individuum die vermeintlich beste 
Kombination aus Nahrungsangebot und Prädationsrisiko darstellen (WERNER et al. 1983b, 
PITCHER et al. 1988, WERNER & HALL 1988, ABRAHAMS & DILL 1989, PERSSON & 
EKLÖV 1995, PERSSON & CROWDER 1998, EKLÖV & SVANBÄCK 2006). Dabei kann 
die Gewichtung des Prädationsrisikos bei verschiedenen Fischarten sehr unterschiedlich aus-
fallen (HÖLKER et al. 2007). Diese Änderungen der Habitatwahl oder der Aktivitätsmuster 
als Reaktion auf die Anwesenheit von Räubern können sich erheblich auf die Zusammenset-
zung der Fischgemeinschaft auswirken (DIEHL & EKLÖV 1995, LIMA 1998a, MATTHEWS 
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1998, SCHULZE 2005). Deshalb sollen nachfolgend diese räuberinduzierten nichtletalen Ef-
fekte auf die Fischgemeinschaft der Senftenberger Sees näher betrachtet werden. 
Sowohl die Plötzen ≤ 10 cm als auch die Barsche ≤ 10 cm nutzten fast ausschließlich das Phy-
tal und das strukturarme Flache Litoral als Habitat. Bedeutende Unterschiede gab es zwi-
schen den beiden Arten aber in der Tag-Nacht-Verteilung: Während von den kleinen Barschen 
beide Habitattypen sowohl tagsüber als auch nachts zu gleichen Teilen genutzt wurden, hiel-
ten sich die kleinen Plötzen tagsüber bevorzugt im Phytal auf und wanderten erst in der 
Abenddämmerung aus dem Phytal in das strukturarme Flache Litoral ein. Die starke Nutzung 
des Phytals minimierte das Prädationsrisiko der kleinen Plötzen durch piscivore Barsche. Die-
se waren im Phytal nur in geringer Abundanz vertreten und sind darüber hinaus innerhalb der 
Vegetation ineffizientere Jäger als in den Freiwasserbereichen (CHRISTENSEN & PERSSON 
1993). Somit bestand das Prädationsrisiko für die juvenilen Plötzen im Phytal vor allem in 
Form der anwesenden Hechte. Diese orientieren sich jedoch üblicherweise am äußeren Rand 
des Phytals mit dem Kopf in Richtung des Freiwassers (BEAN & WINFIELD 1995, 
BROSSE et al. 2007), so dass das eigentliche Prädationsrisiko nicht im Phytal, sondern in den 
direkt vorgelagerten offenen Bereichen und somit vor allem während eines Habitatwechsels 
zwischen dem Phytal und dem vorgelagerten Flachen Litoral besteht.  
Im Phytal finden die juvenilen Plötzen allerdings keine optimalen Ernährungsbedingungen. 
WINFIELD (1986), DIEHL (1988) und PERSSON (1991) zeigten in Laborversuchen, dass 
juvenile Plötzen in dichter Vegetation im Vergleich zu offenen Habitaten nur wenig Zooplank-
ton oder Chironomidenlarven erbeuten. Im Senftenberger See ist aufgrund der hohen Kon-
zentration juveniler Plötzen im Phytal eine zusätzliche Beeinträchtigung des Nahrungser-
werbs durch intraspezifische Konkurrenz zu erwarten. Darüber hinaus stehen sie in 
interspezifischer Nahrungskonkurrenz mit Rotfedern, juvenilen Barschen und juvenilen 
Güstern, die das Phytal ebenfalls aufsuchen. Die numerisch sehr häufigen juvenilen Barsche 
sind dabei durch ihre hohe Wendigkeit den an das schnelle Schwimmen im Freiwasser ange-
passten Plötzen im Phytal deutlich überlegen (WINFIELD 1986, DIEHL 1988). Hinweise auf 
die eingeschränkten Ernährungsbedingungen im Phytal liefern die abendliche Einwanderung 
in das strukturarme Flache Litoral sowie das relativ langsame Wachstum der Plötzen im ers-
ten Lebensjahr.  
Bei Abwesenheit von potenziellen Räubern bevorzugen juvenile Plötzen in Laborversuchen 
meist strukturarme offene Habitate gegenüber strukturierten Habitaten (DIEHL 1988, 
PERSSON 1991, EKLÖV & VAN KOOTEN 2001). Im Freiland sind hingegen tagesperiodi-
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sche Habitatwechsel zwischen ufernahen litoralen Bereichen und dem Pelagial weit verbreitet 
(BOHL 1980, GLIWICZ & JACHNER 1992, KREMSER 1995, HAERTEL et al. 2002, 
VAšEK et al. 2009). Permanent halten sich juvenile Plötzen aber nur selten im Pelagial auf. 
Beschrieben ist es für einzelne masurische Seen (GLIWICZ & JACHNER 1992) sowie für 
einen trüben dänischen Flachsee (JACOBSEN et al. 2004). Vermutlich wird das Pelagial 
tagsüber nur in Seen aufgesucht, in denen entweder kein Prädationsrisiko durch tagaktive pis-
civore Fische oder Vögel besteht, oder in denen die Trübung das Prädationsrisiko durch op-
tisch orientierte Räuber senkt. 
Im Gegensatz zu den häufig beobachteten abendlichen Einwanderungen juveniler Plötzen ins 
Pelagial fanden die tagesperiodischen Wanderungen im Senftenberger See nur zwischen dem 
Phytal und dem vorgelagerten oder benachbarten strukturarmen Flachen Litoral statt, wäh-
rend das Pelagial gemieden wurde. Erst ab einer Länge von ungefähr 15 cm suchten Plötzen 
vermehrt das Pelagial auf, wo sie dann sowohl tagsüber als auch nachts anzutreffen waren.  
In den flachen Litoralbereichen hat das Zooplankton keine Möglichkeit, tagsüber das Hypo-
limnion als Refugium aufzusuchen. Folglich sind für das Flache Litoral keine größeren ta-
gesperiodischen Änderungen in der Zooplanktondichte zu erwarten. Dies unterstreicht, dass 
die juvenilen Plötzen das Flache Litoral tagsüber mieden, um die Prädation durch piscivore 
Barsche zu vermeiden, die als optisch orientierte Räuber in dem klaren Wasser mesotropher 
Seen in den offenen Litoralbereichen gute Jagdbedingungen finden (BERGMAN 1988, 
CHRISTENSEN & PERSSON 1993, JACOBSEN et al. 2002).  
Die Zooplanktonuntersuchungen zeigten, dass das Pelagial mit Ausnahme des Septembers 
tagsüber stets eine höhere Zooplanktondichte und –biomasse aufwies als das Flache Litoral. 
Dennoch wurde auch dieser Habitattyp von den juvenilen Plötzen tagsüber weitgehend gemie-
den. Vermutlich liegt der Grund hierfür ebenfalls in dem Prädationsrisiko durch die tagaktiven 
piscivoren Barsche.  
Die Ursache, warum die juvenilen Plötzen auch in der Dämmerung oder nachts nicht bis ins 
Pelagial einwanderten, könnte sowohl die Optimierung der Nettoenergieaufnahme als auch 
die Vermeidung der dämmerungs- und nachtaktiven Zander sein. Ob die im Vergleich zum 
Flachen Litoral höhere Zooplanktondichte und –biomasse den Energieaufwand für die zu-
rückzulegende Schwimmstrecke kompensiert hätte, kann im Rahmen dieser Untersuchung 
nicht beantwortet werden. Für die Meidung der Zander als Ursache für den Verzicht auf ta-
gesperiodische Horizontalmigrationen ins Pelagial gibt es hingegen mehrere Belege aus ande-
ren Seen. Im norwegischen Lake Gjersjøen führte der Besatz mit Zandern zur Meidung der 
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uferfernen Habitate durch Plötzen ≤ 15 cm, die vor dem Zanderbesatz abends und nachts ins 
Pelagial eingewandert waren (BRABRAND & FAAFENG 1993). Auch in anderen Seen rea-
gieren Plötzen auf die Anwesenheit von Zandern mit einer weitgehenden Meidung der ufer-
fernen Habitate, in denen sich Zander bevorzugt aufhalten (LAMMENS et al. 1992, 
HÖLKER et al. 2007).  
Wie die Nahrungsuntersuchungen piscivorer Barsche und Zander zeigten, hatte die Nutzung 
des Phytals als Tagesrefugium zur Folge, dass die Plötzen in der Nahrung der Barsche insge-
samt nur schwach vertreten waren. In der Nahrung der vorwiegend in den strukturarmen epi-
limnischen Benthalbereichen Tiefes Litoral und Flaches Litoral jagenden Zander ≤ 40 cm 
waren juvenile Barsche und Cypriniden hingegen entsprechend ihres nächtlichen Anteils im 
Flachen Litoral vertreten. Die Räubervermeidungsstrategie der Plötzen funktionierte somit 
nur gegenüber den optisch orientierten Barschen, nicht jedoch gegenüber den Zan-
dern ≤ 40 cm, mit denen es in der Dämmerung und nachts zu räumlichen Überlappungen 
kam.  
Insgesamt war die Habitatwahl der juvenilen Plötzen im Senftenberger See also für die Nah-
rungsaufnahme suboptimal und maßgeblich auf die Räubervermeidung ausgerichtet („low 
risk/low gain“). Das Pelagial wurde völlig gemieden und die strukturarmen Litoralbereiche 
wurden nur im Schutz der Dämmerung und Dunkelheit aufgesucht. In der Konsequenz war 
das Wachstum beeinträchtigt, die Räubervermeidung gegenüber den piscivoren Barschen je-
doch erfolgreich. Damit zeigten die juvenilen Plötzen unter Freilandbedingungen eine ver-
gleichbar starke Nutzung des Phytals für den Preis eines verringerten Wachstums wie in den 
Enclosure-Versuchen von PERSSON & EKLÖV (1995). Auch in anderen Seen wurde für 
Cypriniden eine starke Präferenz der Räubervermeidung zulasten der Nahrungsaufnahme be-
obachtet. In einem Ganzseeexperiment zeigten Plötzen nach der Einführung von Zandern als 
zusätzliche Räuber zu den bereits vorhandenen piscivoren Barschen und Hechten eine deut-
lich ausgeprägtere Räubervermeidung als juvenile Barsche. Die Plötzen reduzierten sowohl 
ihre Aktivitätsphasen als auch ihre tagesperiodischen Einwanderungen ins Pelagial drastisch 
(HÖLKER et al. 2007). Für das Litoral des Bodensees fanden STOLL et al. (2008), dass sich 
die Habitatwahl der meisten juvenilen Cypriniden vorrangig durch Räubervermeidung erklä-
ren ließ. Hier stellten die sehr flachen ufernahen Litoralbereiche (Wassertiefe 0,5 m) für ein- 
und zweisömmrige Hasel und Bleie aufgrund des wind- und wellenschlagsbedingten hydro-
dynamischen Stresses energetisch ein ungünstigeres Habitat dar als das tiefere Litoral (Was-
sertiefe 1,6 m). Dennoch wurde das flachste Habitat von 0+-Cypriniden entweder signifikant 
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gegenüber dem tieferen Habitat bevorzugt (Blei, Hasel, Ukelei) oder zumindest nicht gemie-
den (Plötze).  
Plötzen > 20 cm waren im Senftenberger See dem realisierten Fraßfenster der Barsche und 
Zander entwachsen. Dennoch bevorzugten sie das Flache Litoral und das Tiefe Litoral gegen-
über dem Pelagial, in dem nur im Mai verhältnismäßig hohe Fänge erzielt wurden. Unter der 
durch die Ergebnisse von SCHULZE et al. (2006) gestützten Annahme, dass für die Habitat-
wahl der Plötzen nicht das funktionale sondern das absolute Refugium ausschlaggebend ist, 
wäre die Meidung des Pelagials in den Dämmerungsphasen und nachts zum Schutz vor Zan-
dern plausibel. Tagsüber wäre die Meidung des Pelagials jedoch nach wie vor unerklärt, da 
die Plötzen ab einer Länge von 22 cm ein absolutes Refugium gegenüber dem einzigen tag-
aktiven Räuber im Pelagial, dem Barsch, besaßen. Dies deutet darauf hin, dass die Habitat-
wahl der Plötzen > 20 cm tagsüber nicht durch das Prädationsrisiko, sondern durch das Nah-
rungsangebot bestimmt wurde. Diese Hypothese wird dadurch untermauert, dass 
Plötzen > 20 cm im Flachen Litoral am häufigsten an Messstelle 6 gefangen wurden, die 
durchgängig die höchste Makrozoobenthosbiomasse aller untersuchten Messstellen aufwies. 
Das Makrozoobenthos wurde an dieser Messstelle von der neuseeländischen Zwergdeckel-
schnecke Potamopyrgus antipodarum dominiert. Mit P. antipodarum stand den größeren Plöt-
zen im Flachen Litoral eine Nahrungsquelle zur Verfügung, die in der Regel von Barschen 
überhaupt nicht und von Plötzen erst mit einer Länge von ungefähr 13-15 cm erschlossen 
werden kann (MICHEL & OBERDORFF 1995, ARZBACH 1997, HÖLKER 1999). Stich-
punktartige Nahrungsuntersuchungen an 12 hier gefangenen Plötzen > 20 cm bestätigten, dass 
ihre Nahrung neben filamentösen Grünalgen vor allem aus P. antipodarum bestand.  
Im Tiefen Litoral zeigte die Nahrungsuntersuchung an 14 Plötzen > 20 cm, dass hier ebenfalls 
überwiegend filamentöse Grünalgen und Potamopyrgus antipodarum konsumiert wurden. 
Vermutlich bot also benthische Nahrung den adulten Plötzen im Senftenberger See einen hö-
heren Energiegewinn als Zooplankton. Im Flachen Litoral bestand durch juvenile Barsche 
sowie tagesperiodisch einwandernde juvenile Plötzen wahrscheinlich ein hoher Fraßdruck auf 
das Zooplankton. Im Pelagial übten die Maränen ebenfalls einen beachtlichen Fraßdruck auf 
das Zooplankton aus, der vermutlich Einfluss auf die Tagverteilung der adulten Plötzen hatte. 
Denselben Effekt fand BEIER (2001) in schwedischen Seen, wo Plötzen das Pelagial in den-
jenigen Seen, in denen auch Maränen auftraten, weniger nutzten als in den maränenfreien 
Seen. 
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Innerhalb des Flachen Litorals kam es zu einer Habitatsegregation und damit zur Vermeidung 
intra- und interspezifischer Konkurrenz zwischen verschiedenen Längenklassen der Güstern 
und Plötzen. Während Güstern und Plötzen ≤ 10 cm innerhalb des Flachen Litorals die dem 
Phytal benachbarte Messstelle 4 präferierten, waren die Einheitsfänge von Güstern und Plöt-
zen des Längenbereichs 11-15 cm an Messstelle 9 am höchsten. Diese Messstelle wies im 
Vergleich zu Messstelle 4 eine deutlich geringere Abundanz kleinerer Cypriniden und im Ver-
gleich zu Messstelle 6 eine deutlich geringere Abundanz an piscivoren Barschen und Zandern 
auf. Plötzen > 15 cm grenzten ihr Habitat von den beiden kleineren Längenklassen ab, indem 
sie sich innerhalb der Flachen Litorals bevorzugt an Messstelle 6 aufhielten.  
Juvenile Barsche ≤ 10 cm nutzten das strukturarme Flache Litoral tagsüber in mindestens 
demselben Ausmaß wie das Phytal. Damit zeigten sie eine andere Verteilung als Plötzen und 
Güstern derselben Größe, die tagsüber die strukturarmen Bereiche weitgehend mieden. Diese 
Habitatwahl der juvenilen Barsche widersprach den Erwartungen, da die Nutzung der hohen 
strukturellen Komplexität von Makrophytenbeständen häufig als Schlüsselfaktor für den Er-
folg von Barschen in mesotrophen Seen angesehen wird (CHRISTENSEN & PERSSON 
1993, PERSSON & CROWDER 1998, SCHEFFER 1998, PERROW et al. 1999). Als Haupt-
gründe werden angeführt, dass (1) Barsche den Plötzen bei der Nahrungsaufnahme in struktu-
rell komplexen Habitaten überlegen sind (WINFIELD 1986, DIEHL 1988, PERSSON 1991), 
(2) strukturell komplexe Habitate zusätzliches Substrat für Makroinvertebraten bieten, die 
wiederum von Barschen effektiver erbeutet werden können als von Plötzen (PERSSON 
1988), und (3) die Barsche in der Vegetation ein Refugium vor Räubern finden (DIEHL & 
EKLÖV 1995).  
Als Motivation der 0+-Barsche, das Flache Litoral in dem beobachteten Umfang zu nutzen, 
kommt vorrangig die Optimierung der Nettoenergieaufnahme in Betracht. Während die Nah-
rungsaufnahmerate juveniler Barsche bei der Ernährung mit Zooplankton auch durch dichte 
Vegetation nicht beeinträchtigt wird (WINFIELD 1986), zeigten die Laborversuche von 
DIEHL (1988), dass die Aufnahmerate von Chironomidenlarven in dichter Vegetation deutlich 
geringer als in spärlicher Vegetation oder in offenen Bereichen ist. Im Senftenberger See wur-
de die per se reduzierte Nahrungsaufnahmerate von Makrozoobenthos in dichter Vegetation 
durch die hohe Nahrungskonkurrenz in diesem Habitat vermutlich zusätzlich verringert. Zur 
Zooplanktondichte im Phytal liegen keine Messwerte vor, es ist aber anzunehmen, dass sie als 
Folge der hohen Abundanz juveniler Cypriniden geringer war als im Flachen Litoral.  
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Gleichzeitig war die starke Nutzung des strukturarmen Flachen Litorals durch die 0+-Barsche 
wahrscheinlich eine wesentliche Ursache für ihren hohen Anteil in der Nahrung piscivorer 
Barsche und Zander. Tagsüber bestand das Prädationsrisiko vor allem durch die tag- und 
dämmerungsaktiven Barsche, die als optisch orientierte Räuber durch die im Senftenberger 
See vorherrschenden guten Sichtverhältnisse zusätzlich begünstigt waren (CRAIG 1987, 
BERGMAN 1988). In den Dämmerungsphasen bestand ein zusätzliches und nachts vermut-
lich ein fast ausschließliches Prädationsrisiko durch Zander. Neben der im Vergleich zum 
Phytal erhöhten Wahrscheinlichkeit des Zusammentreffens von Räuber und Beute haben Zan-
der und Barsche als mobile Jäger in den strukturarmen Habitattypen im Falle des Zusammen-
treffens auch eine wesentlich höhere Erfolgsquote als in strukturell komplexen Habitaten 
(SAVINO & STEIN 1982, WERNER & HALL 1988, CHRISTENSEN & PERSSON 1993). 
Außerdem sind juvenile Barsche im Vergleich zu juvenilen Plötzen sowohl in strukturierten 
als auch in offenen Habitaten weniger erfolgreich, nahrungssuchenden piscivoren Barschen zu 
entkommen (CHRISTENSEN & PERSSON 1993).  
Die Nutzung des Flachen Litorals tagsüber entspricht nicht dem Verhalten, das 0+-Barsche in 
verschiedenen Arbeiten unter kontrollierten Bedingungen bei der Anwesenheit von Prädatoren 
zeigten (PERSSON 1991, CHRISTENSEN & PERSSON 1993, DIEHL & EKLÖV 1995, 
PERSSON & EKLÖV 1995, EKLÖV & PERSSON 1996, EKLÖV & SVANBÄCK 2006, 
SKOV et al. 2007). In diesen Versuchen reagierten 0+-Barsche sehr exakt auf das Prädations-
risiko: Sie mieden jeweils das Habitat, in dem sich die Prädatoren (piscivore Barsche oder 
Hechte) aufhielten. Die Entscheidungsfindung in natürlichen Systemen wie dem Senftenber-
ger See ist jedoch für die Fische wesentlich schwieriger als unter den kontrollierten Bedin-
gungen der Labor- oder Freilandversuche, in welchen den juvenilen Fischen zumeist nur eine 
Räuberart gegenüber steht, die häufig durch den Versuchsaufbau obendrein keine freie Habi-
tatwahl hat (z. B. bei PERSSON 1991, DIEHL & EKLÖV 1995). In einem Ganzseeexperi-
ment mit Barschen, Hechten und Zandern als Prädatoren haben HÖLKER et al. (2007) jedoch 
gezeigt, dass juvenile Barsche auch in komplexen natürlichen Systemen mit mehreren Präda-
toren erfolgreich auf sich ändernde Prädationsrisiken reagieren können. 
Im Senftenberger See hatten die juvenilen Barsche innerhalb des Litorals die Wahl zwischen 
dem Phytal, dem strukturarmen Flachen Litoral und dem strukturarmen Tiefen Litoral. Wäh-
rend im Phytal eine hohe Nahrungskonkurrenz durch Cypriniden sowie (bei Habitatwechseln 
zwischen dem Phytal und dem Flachen Litoral) ein Prädationsrisiko durch Hechte bestand, 
wies das Flache Litoral ein höheres Nahrungsangebot und (abseits des Grenzbereichs zum 
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Phytal) ein geringeres Prädationsrisiko durch Hechte, dafür aber ein hohes Prädationsrisiko 
durch piscivore Barsche und – in den Dämmerungsphasen und nachts – durch Zander auf. Im 
Tiefen Litoral lag das Räuber : Beuteverhältnis sogar noch erheblich höher als im Flachen 
Litoral. Mit dem Flachen Litoral und dem Phytal wurden somit aus den drei litoralen Habitat-
typen diejenigen ausgewählt, die das günstigere Räuber : Beute-Verhältnis für die 0+-Barsche 
aufwiesen. Die starke Nutzung des Flachen Litorals trotz des damit verbundenen Prädations-
risikos legt nahe, dass die 0+-Barsche im Gegensatz zu den juvenilen Plötzen und Güstern 
den Schwerpunkt ihrer Habitatwahl im Mittel mehr auf die Optimierung der Netto-
energieaufnahme („high risk/high gain“) als auf die Räubervermeidung („low risk/low gain“) 
legten. Ein schlechter Ernährungszustand, der bei Barschen und vielen anderen Tierarten die 
Risikobereitschaft deutlich erhöht (HUNTINGFORD 1993, LIMA 1998a, 1998b, 
BORCHERDING & MAGNHAGEN 2008), wäre eine plausible Erklärung für die riskante 
Habitatwahl der 0+-Barsche. Aufgrund des sehr schnellen Wachstums und der hohen Korpu-
lenz der Barsche im Senftenberger See kann starker Hunger als Ursache für die Nutzung des 
Flachen Litorals jedoch ausgeschlossen werden. 
Der überproportionale Anteil, den 0+-Barsche auch in anderen Seen an der Nahrung piscivo-
rer Fische stellen (ARZBACH 1997, HORPPILA et al. 2000, HAERTEL et al. 2002, 
JACOBSEN et al. 2002, ECKMANN et al. 2006, DÖRNER et al. 2007, SCHARF 2008), ist 
nicht alleine dadurch zu begründen, dass juvenile Barsche über eine geringere Fähigkeit als 
juvenile Plötzen verfügen, piscivoren Fischen zu entkommen (CHRISTENSEN & PERSSON 
1993, EKLÖV & PERSSON 1995). Er ist zweifellos auch das Resultat ihrer Habitatwahl und 
Aktivitätsmuster. Beispielsweise führte die Habitatwahl juveniler Barsche sowohl im südfin-
nischen Lake Vesijärvi als auch im polnischen Lake Skomielno zu einer hohen Habitatüber-
lappung mit ihren potenziellen Räubern, den piscivoren Barschen und Zandern (HORPPILA 
et al. 2000, PŁASKA & RECHULICZ 2008). WESTERBERG et al. (2004) führten einen 
Laborversuch durch, in dem die Habitatwahl von 0+-Barschen in Abhängigkeit von der An- 
oder Abwesenheit piscivorer Barsche untersucht wurde. Dabei war Nahrung nur in den offe-
nen Bereichen der Aquarien vorhanden. Unter diesen Bedingungen einer ungleichen Nah-
rungsverteilung zwischen den Refugien und den stärker prädationsgefährdeten offenen Berei-
chen bewirkte die Anwesenheit piscivorer Barsche nur eine relativ geringe Zunahme der 
Nutzung der Refugien (simulierte Makrophyten) durch die 0+-Barsche. Diese riskante Habi-
tatwahl der Barsche sowohl in Laborversuchen als auch im Freiland deutet darauf hin, dass 
die zuvor beschriebene „high risk/high gain“-Strategie bei der Habitatwahl ein generelles 
Charakteristikum für 0+-Barsche sein könnte. Dies würde bedeuten, dass für 0+-Barsche im 
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Vergleich zu juvenilen Plötzen und Güstern ein deutlich geringerer energetischer Vorteil aus-
reicht, um sie zur Nutzung prädationsgefährdeter Bereiche zu bewegen (vgl. ABRAHAMS & 
DILL 1989). Diese Habitatwahlstrategie der 0+-Barsche steht im Widerspruch zu den Beute-
verteilungsmustern, die nach dem spieltheoretischen Habitatwahlansatz von HUGIE & DILL 
(1994) bei einer flexiblen Habitatwahl sowohl der Beute als auch der Räuber zu erwarten 
sind. Nach diesem Modell wird die Habitatwahl der Beute stets vorrangig durch das habitat-
typbedingte Prädationsrisiko und nur untergeordnet durch die Nahrungsverfügbarkeit be-
stimmt. 
Trotz der aus der Habitatwahl der 0+-Barsche resultierenden hohen Mortalität kann sie im 
Senftenberger See auf Populationsebene als erfolgreich betrachtet werden, da sie ein schnelles 
Wachstum, eine frühe Piscivorie und eine indirekte Unterdrückung der konkurrierenden Plöt-
zen, die aufgrund des hohen Bestands piscivorer Barsche tagsüber ins Phytal gedrängt wur-
den, ermöglichte.  
Mit Erreichen einer Körperlänge > 10 cm erweiterten die juvenilen Barsche ihren bis dahin 
weitgehend auf das Phytal und das Flache Litoral beschränkten Lebensraum um den Habitat-
typ Tiefes Litoral. Dieselbe Habitaterweiterung fand bei Plötzen und Güstern erst mit einer 
Länge > 15 cm statt. Potenzielle Prädatoren von juvenilen Barschen > 10 cm waren Bar-
sche ≥ 20 cm, Hechte ≥ 25 cm und Zander ≥ 25 cm. Diese Räuber hatten sowohl tagsüber als 
auch nachts die höchste Abundanz im Tiefen Litoral, wobei nachts der Unterschied zum Fla-
chen Litoral statistisch nicht signifikant war. Durch die Habitaterweiterung erhöhten die Bar-
sche > 10 cm erheblich die Wahrscheinlichkeit, auf einen ihrer potenziellen Prädatoren zu 
treffen. Das Prädationsrisiko in einem bestimmten Habitattyp wird jedoch neben der Wahr-
scheinlichkeit des Zusammentreffens auch maßgeblich von der Präferenz des Räubers für 
diese Beute sowie von der gleichzeitigen Anwesenheit stärker präferierter Beutefische be-
stimmt. Die Habitatausdehnung der 1+-Barsche auf das Tiefe Litoral fand im Juni statt und 
korrespondierte mit dem Auftreten von 0+-Barschen in der Nahrung der Barsche und Zander. 
Von Juni bis August bestand der Barschanteil in der Nahrung der Zander ausschließlich und in 
der Nahrung der Barsche ≤ 30 cm nahezu ausschließlich aus 0+-Barschen. Somit bestand ab 
dem Moment, in dem die 0+-Barsche in das Prädationsfenster der Barsche und Zander hi-
neingewachsen waren, für 1+-Barsche kein nennenswertes Prädationsrisiko mehr durch Bar-
sche ≤ 30 cm und Zander. Die starke Präferenz für kleine Beutefische ist sowohl bei Zandern 
als auch bei Barschen verbreitet (TURESSON et al. 2002, DÖRNER et al. 2003, 2007). Im 
Vergleich zu den größeren Barschen der Altersklasse 1+ treten die 0+-Barsche in erheblich 
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höheren Dichten auf und verfügen aufgrund ihrer niedrigen Schwimmgeschwindigkeit im 
freien Wasser über geringere Fluchtkapazitäten (CHRISTENSEN 1996). Darüber hinaus 
steigt die Zeit, die der Räuber vom Beuteergreifen bis zum vollständigen Herunterschlucken 
der Beute benötigt, exponentiell mit dem Verhältnis von Beutelänge : Räuberlänge an 
(MITTELBACH & PERSSON 1998, NILSSON & BRÖNMARK 2000, TURESSON et al. 
2002).  
Mit dem Beginn der Verfügbarkeit der 0+-Barsche als Barsch- und Zandernahrung waren die 
Hauptprädatoren der 1+-Barsche die Hechte sowie die Barsche > 30 cm. Vor ersteren bot das 
Tiefe Litoral ein besseres Refugium als das Phytal oder das Flache Litoral. Barsche > 30 cm 
waren zwar am häufigsten im Tiefen Litoral anzutreffen, aber insgesamt mit einem numeri-
schen Anteil von weniger als 1% am Barschbestand vergleichsweise selten. 
Die Habitatwahl der 1+-Barsche deutet somit darauf hin, dass diese Altersklasse das aktuelle 
Prädationsrisiko einzuschätzen vermochte und ihre Habitatwahl daran adaptierte. Eine ver-
gleichbare Adaptation der Habitatwahl an das altersspezifische Prädationsrisiko beobachteten 
auch MAGNHAGEN & BORCHERDING (2008) bei 0+- und 1+-Barschen aus zwei schwe-
dischen Seen. Die Habitaterweiterung der Barsche > 10 cm um den Habitattyp Tiefes Litoral 
führte im Senftenberger See zu einer partiellen räuberinduzierten Habitatsegregation zwischen 
juvenilen Barschen ≤ 10 cm und juvenilen Barschen > 10 cm.  
4.2.1.2 Strukturelle Komplexität 
Von den neun Fischarten, deren Verteilungsmuster analysiert wurde, präferierte keine Län-
genklasse der Zander, Kaulbarsche, Bleie, Maränen und Barsche das strukturell komplexe 
Phytal signifikant gegenüber allen anderen Habitattypen. 
Die Zander hatten ihren Verbreitungsschwerpunkt im Tiefen Litoral, zeigten aber keine enge 
Habitatbindung. Die kleineren Zander nutzten neben dem Tiefen Litoral auch das Flache Lito-
ral und das Epilimnion des Pelagials, die Zander > 40 cm zusätzlich noch das Hypolimnion. 
Das Phytal wurde weitgehend gemieden. Zander meiden auch in anderen Seen makrophy-
tenstrukturierte Bereiche, weil komplexe Strukturen ihren Jagderfolg erheblich vermindern 
(GREENBERG et al. 1995, JEPSEN et al. 1999).  
Die Kaulbarsche bevorzugten die strukturarmen epilimnischen Benthalbereiche, also die 
Habitattypen Flaches Litoral und Tiefes Litoral. Der Vergleich der Tag- und Nachtfänge deu-
tet darauf hin, dass ein Teil der Kaulbarsche, die sich tagsüber im Tiefen Litoral und im Pro-
fundal aufhielten, in der Abenddämmerung oder nachts ins Flache Litoral einwanderte. Iden-
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tische tagesperiodische Wanderungen wurden auch in anderen Gewässern beobachtet (OGLE 
et al. 1995, ECKMANN et al. 2006). Sie bestätigen die Vermutungen von FULLERTON & 
LAMBERTI (2006), dass die generell nachtaktiven Kaulbarsche tagsüber ein Refugium mit 
geringer Lichtintensität aufsuchen, welches sie üblicherweise in größeren Wassertiefen oder 
alternativ in trüberen Seebereichen finden. Makrophytenbestände hingegen dienen nur dann 
als Tagesrefugium, wenn die zuvor genannten Habitattypen nicht verfügbar sind. Im Senf-
tenberger See wurden die Makrophytenbestände von den Kaulbarschen generell gemieden. 
Die nächtliche Einwanderung aus den tieferen in die flachen Bereiche diente vermutlich der 
Nahrungsaufnahme, wie es auch SCHLEUTER & ECKMANN (2008) für die Kaulbarsche im 
Bodensee nachwiesen. Die Makrozoobenthosuntersuchungen im Senftenberger See zeigten, 
dass im Flachen Litoral eine signifikant höhere Makrozoobenthosbiomasse vorlag als im Tie-
fen Litoral.  
Die Bleie hatten ihren Verbreitungsschwerpunkt wie die Kaulbarsche in den strukturarmen 
epilimnischen Benthalhabitaten, suchten aber auch das Phytal und das Epilimnion des Pela-
gials auf. Die Laborexperimente von DIEHL (1988) zeigten, dass Bleie benthische Nahrung 
in dichter Vegetation nicht effektiv aufnehmen können. Die Ergebnisse dieser Laborexperi-
mente fanden eine Freilandbestätigung in Lake Krankesjön, wo die Bleie ebenfalls struktur-
arme Habitate gegenüber dichter Makrophytenvegetation bevorzugten (DIEHL 1988). 
Der Habitattyp des durch submerse Makrophyten strukturierten Phytals, der lediglich auf et-
wa 2% der nicht versauerten Seefläche anzutreffen war, wurde von Hechten und Rotfedern 
zeitlebens, von Güstern und Plötzen hingegen nur von den stark prädationsgefährdeten Alters-
stadien signifikant gegenüber allen anderen Habitattypen bevorzugt. 
Für Hechte sind Einstände eine Grundvoraussetzung, um als Lauerjäger Erfolg zu haben. 
Lediglich in sehr trüben Seen ist die Tarnung durch den Einstand nicht erforderlich. Dort zei-
gen Hechte keine Präferenz für das Phytal oder andere komplexe Habitate (SKOV et al. 
2002). Für einen klaren und ansonsten strukturarmen Tagebausee wie den Senftenberger See 
ist jedoch zu postulieren, dass die Ausdehnung des Phytals den limitierenden Faktor für die 
Populationsentwicklung darstellt. 
Das Vorkommen von Rotfedern ist in Seen in aller Regel ebenfalls auf Litoralbereiche mit 
aquatischer Vegetation beschränkt (SVÄRDSON 1976, JOHANSSON 1987, EKLÖV & 
HAMRIN 1989). Sie sind zwar generell omnivor, bei älteren juvenilen und adulten Rotfedern 
überwiegt aber zumeist eine herbivore Ernährungsweise (PREJS 1984, VAN DONK et al. 
1994, LAMMENS & HOOGENBOEZEM 1991, TOMEC et al. 2003). Die komprimierte, 
 154
hochrückige Körperform erhöht die Manövrierbarkeit und begründet die Überlegenheit von 
Rotfedern gegenüber Plötzen bei der Aufnahme von Zooplankton oder Zoobenthos in struktu-
rierten Habitaten, während sie im Freiwasser unterlegen sind (WINFIELD 1986).  
Im Senftenberger See hielten sich die Rotfedern tagsüber ausschließlich im Phytal auf und 
wanderten in den Dämmerungsphasen und/oder nachts vereinzelt ins Flache Litoral ein. Die-
se tagesperiodische Horizontalwanderung erhöhte das Prädationsrisiko erheblich, da das 
höchste Prädationsrisiko in Seen in aller Regel am Übergang zwischen den strukturell kom-
plexen Habitaten und den vorgelagerten offenen Bereichen besteht (SASS et al. 2006). Des-
halb lässt sich aus der Durchführung der kleinräumigen tagesperiodischen Horizontal-
wanderungen vom Phytal in das vorgelagerte oder benachbarte Flache Litoral ableiten, dass 
die Ernährungsbedingungen im Phytal auch für die an ein Leben innerhalb der Vegetation gut 
angepassten Rotfedern so unzureichend waren, dass sie das mit der Horizontalmigration ver-
bundene Prädationsrisiko eingingen. Die offenbar ungünstigen Ernährungsbedingungen im 
Phytal des Senftenberger Sees resultierten wahrscheinlich aus der hohen Nahrungskonkurrenz 
um das Zooplankton und Zoobenthos im Phytal sowie möglicherweise aus einer für die her-
bivore Ernährung von Rotfedern suboptimalen Makrophytenart und/oder einer zu hohen 
Makrophytendichte. Über die Eignung der dominanten Makrophytenart Juncus bulbosus für 
die Ernährung von Rotfedern liegen allerdings bislang keine Erkenntnisse vor. Aus anderen 
Seen ist bekannt, dass Rotfedern ein breites Spektrum an Makrophyten konsumieren, aber 
beispielsweise Ceratophyllum demersum und Myriophyllum verticillatum negativ selektieren 
(VAN DONK et al. 1994, NURMINEN et al. 2003). In Laborversuchen nahm die Effizienz 
von Rotfedern beim Erbeuten von Zooplankton bei hoher struktureller Komplexität stark ab 
(WINFIELD 1986). Die Juncus bulbosus-Bestände im Senftenberger See waren sehr dicht, so 
dass sie zumindest die größeren Rotfedern bei der Ernährung mit Zooplankton oder Zoo-
benthos beeinträchtigt haben sollten.  
Die im Senftenberger See sehr geringen Rotfeder-Nachtfänge im Flachen Litoral im Ver-
gleich zum Phytal deuten darauf hin, dass entweder (1) nur ein kleiner Teil der Population 
tagesperiodische Einwanderungen vom Phytal in das strukturarme Flache Litoral durchführte, 
oder (2) die einzelnen Rotfedern das Risiko des Verlassens des Refugiums nicht täglich auf 
sich nahmen, sondern in festen Proportionen zwischen einer „high risk/high gain“ (tagesperi-
odische Einwanderung in das strukturarme Litoral) und einer „low risk/low gain“ (Aufenthalt 
im Phytal) Ernährungsstrategie wechselten, wie es GLIWICZ et al. (2006) für die Plötzen in 
einigen masurischen Seen postulierten. Eine dritte Erklärungsmöglichkeit ist, dass die Rotfe-
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dern nur über sehr kurze Distanzen aus dem Phytal in das Flache Litoral einwanderten und 
bei diesen Wanderungen aufgrund der zu großen Entfernung zwischen den Messstellen im 
Flachen Litoral und denen im Phytal nicht erfasst wurden.  
Juvenile Barsche nutzten im Senftenberger See das Phytal bei weitem nicht in dem Umfang, 
der zu erwarten war. Während es auch aus anderen Seen Belege für eine geringe Bindung ju-
veniler Flussbarsche an makrophytenstrukturierte Bereiche gibt (EKLÖV & HAMRIN 1989, 
HORPPILA et al. 2000, LAUDE 2002, PŁASKA & RECHULICZ 2008), zeigten juvenile 
Flussbarsche im Bodensee (WANG & ECKMANN 1994, FISCHER & ECKMANN 1997) 
ebenso wie juvenile Gelbbarsche in verschiedenen Seen Nordamerikas eine deutliche Präfe-
renz für makrophytenstrukturierte Bereiche (WEAVER et al. 1996, 1997, FULLERTON & 
LAMBERTI 2006). Im eutrophen Müggelsee, der nur spärliche Bestände an submersen 
Makrophyten aufweist, präferierten juvenile Barsche tagsüber Litoralbereiche, die durch 
Bäume, Büsche und Totholz strukturiert waren (LEWIN et al. 2004). Hieran wird die hohe 
Plastizität, die juvenile Barsche in ihrer Habitatwahl zeigen, ersichtlich. Möglicherweise bo-
ten die durch Holz strukturierten Bereiche im Müggelsee sowie die makrophytenstrukturierten 
Bereiche im Bodensee und in den nordamerikanischen Seen Barschen ein vorteilhafteres Nah-
rungshabitat als im Senftenberger See. Totholz sowie untergetauchte Teile von Bäumen und 
Büschen können eine hohe Zoobenthosbiomasse beherbergen (BOWEN et al. 1998, LEWIN 
et al. 2004). Für makrophytenstrukturierte Litoralbereiche ist bekannt, dass ihre Effizienz als 
Refugium für Zooplankton, Makroinvertebraten sowie Fische und als Nahrungshabitat für 
Fische stark von der Dichte, Wuchsform und Artenzusammensetzung des Makrophyten-
bestands beeinflusst wird (EKLÖV 1997, WEAVER et al. 1997). Im Senftenberger See wurde 
das Phytal fast ausschließlich von submersen Beständen der Zwiebelbinse Juncus bulbosus 
gebildet. Es ist nicht sichergestellt, dass Juncus bulbosus sowohl bezüglich des assoziierten 
Nahrungsangebotes als auch bezüglich der durch sie gebildeten strukturellen Komplexität ein 
vorteilhaftes Habitat für juvenile Barsche darstellt. FISCHER & ECKMANN (1997) fanden 
eine enge Bindung von 0+-Barschen und 0+-Kaulbarschen an Litoralbereiche, die durch Cha-
ra spp. oder Potamogeton pectinatus strukturiert waren. Bereiche, die durch Potamogeton 
perfoliatus strukturiert waren, wurden hingegen nicht aufgesucht. Gelbbarsche waren inner-
halb der litoralen Fischgemeinschaft von Lake Mendota (Wisconsin) an den Stellen am häu-
figsten, an denen die Makrophytengemeinschaft sowohl eine hohe Abundanz und strukturelle 
Komplexität als auch einen hohen Artenreichtum aufwies (WEAVER et al. 1997). Im Ver-
gleich dazu wiesen die Juncus bulbosus-Bestände zwar eine hohe Abundanz und strukturelle 
Komplexität auf, es handelte sich jedoch überwiegend um Monodominanzbestände, so dass 
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der Artenreichtum und die hierdurch erzeugte Heterogenität gering waren. Zusätzlich waren 
sie sehr dicht. In den Freilandversuchen von TEIXEIRA-DE MELLO et al. (2009), in denen 
künstliche Makrophyten im vegetationsfreien Seelitoral ausgebracht wurden, bevorzugten 
Fische gemäßigter Breiten generell lockere Vegetation gegenüber dichter Vegetation. In Auen-
gewässern des Oberrheins nahm die Individuen- und Artenzahl der Fischgemeinschaft dem-
entsprechend in sehr dichter Vegetation im Vergleich zu lockerer Vegetation deutlich ab 
(GEBHARDT 1990).  
Aufgrund der numerischen Dominanz, die die Barsche im Senftenberger See trotz ihrer gerin-
gen Bindung an makrophytenstrukturierte Litoralbereiche erreichten, ist die Hypothese, dass 
Barsche in mesotrophen Seen vor allem von der dort vorhandenen hohen strukturellen Kom-
plexität der Makrophytenbestände profitieren, zu verwerfen.  
Die Alternativhypothese lautet:  
„Barsche profitieren in mesotrophen Seen vor allem von den guten Sichtverhältnissen, wäh-
rend die strukturelle Komplexität der Makrophytenbestände vor allem den Hechten, Rotfe-
dern, Plötzen und Güstern zugute kommt.“  
Gute Sichtverhältnisse sind für die optisch orientierten Barsche eine Grundvoraussetzung für 
eine hohe Nahrungsaufnahmerate sowohl bei der Ernährung mit Zoobenthos oder Zooplank-
ton als auch bei piscivorer Ernährung (BERGMAN 1988, DIEHL 1988, JACOBSEN et al. 
2002, PEKCAN-HEKIM & LAPPALAINEN 2006, ESTLANDER et al. 2010, NURMINEN 
et al. 2010a, 2010b). Im Gegensatz zu Barschen sind Plötzen für die Nahrungsaufnahme nicht 
von guten Sichtverhältnissen abhängig (DIEHL 1988, ESTLANDER et al. 2010, 
NURMINEN et al. 2010a). Es ist deshalb anzunehmen, dass Plötzen von guten Sicht-
verhältnissen vor allem durch die hierdurch ermöglichte Ausdehnung submerser Makrophy-
tenbestände profitieren, die ihnen ein sicheres Tagesrefugium vor piscivoren Barschen bietet. 
Durch die Ausdehnung der makrophytenstrukturierten Bereiche steigt zusätzlich die Nah-
rungsverfügbarkeit in diesem Habitattyp (DIEHL & KORNIJÓW 1998), so dass die juvenilen 
Plötzen bei hoher struktureller Komplexität bessere Ernährungsbedingungen finden sollten, 
ohne ihren Prädationsschutz zu verlieren.  
Die Bedeutung struktureller Komplexität für Plötzen wird durch Untersuchungen im Schön-
felder See (RÜMMLER et al. 2009), im südnorwegischen Lake Gjersjøen (BRABRAND & 
FAAFENG 1993) sowie in der Wuppertalsperre (SCHARF 2008) bestätigt. Im Schönfelder 
See, einem oligotrophen Braunkohletagebausee, verschoben sich mit der zunehmenden Etab-
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lierung von Makrophytenbeständen die Verhältnisse von einer Barschdominanz zu einer Plöt-
zendominanz. Lake Gjersjøen und die Wuppertalsperre sind etwas nährstoffreicher als der 
Senftenberger See und weisen folglich eine geringere Sichttiefe auf, was den Barsch als op-
tisch orientierten Räuber benachteiligt. Gleichzeitig sind sie aber auch noch strukturärmer als 
der Senftenberger See. In beiden Gewässern meiden die juvenilen Plötzen aufgrund der An-
wesenheit von Zandern das Pelagial. Im extrem strukturarmen Litoral finden sie jedoch kein 
Refugium. In der Konsequenz werden viele von ihnen von piscivoren Barschen erbeutet, wor-
aus in diesen Gewässern trotz der geringen Sichttiefe eine Barschdominanz resultiert.  
Eine weitere Bestätigung, dass Barsche weniger auf strukturell komplexe Refugien angewie-
sen sind als Plötzen und andere juvenile Cyprinidenarten, liefert die verbreitete Barsch-
dominanz in extrem strukturarmen künstlichen Gewässern unterschiedlicher Trophiegrade wie 
dem Pfeiffer Baggersee (ELSCHENBRUCH 1999), dem Speldroper Baggersee (BEECK 
2003) oder den mit steilen Betonufern versehenen Londoner Trinkwasserreservoiren (KU-
BEčKA & DUNCAN 1994). 
Im Senftenberger See war die Bedeckung von lediglich 2% des Gewässergrundes mit dichten 
submersen Makrophytenbeständen für die Plötzen ausreichend, um einen Biomasseanteil von 
30% am Fischbestand und damit eine Co-Dominanz mit den Barschen zu erreichen. Ein noch 
geringerer Flächenanteil strukturell komplexer Habitate ist in natürlichen Tieflandseen unter 
mesotrophen oder schwach eutrophen Bedingungen sehr selten; bei den oben genannten noch 
strukturärmeren Gewässern handelt es sich mit Ausnahme von Lake Gjersjøen um künstliche 
Seen (Baggerseen, Braunkohletagebauseen, Speicherbecken) oder Talsperren. Eine Barsch-
dominanz, die dadurch verursacht wird, dass juvenile Plötzen aufgrund der Strukturarmut 
keine Refugien im Litoral finden, ist deshalb für natürliche Tieflandseen unter mesotrophen 
Verhältnissen nicht zu erwarten. Folglich ist davon auszugehen, dass eine Biomassedominanz 
von Barschen in mesotrophen Seen entgegen der ursprünglichen Annahme (PERSSON 1988, 
PERSSON et al. 1991) eher die Ausnahme als die Regel ist. Diese Hypothese wird durch die 
Befischungsergebnisse mesotropher nordostdeutscher (RADKE & ECKMANN 2001) und 
südfinnischer Seen (OLIN et al. 2002) bestätigt. Von den fünf nordostdeutschen und 19 süd-
finnischen mesotrophen Seen wiesen nur ein bzw. drei Seen eine Biomassedominanz der Bar-
sche auf. Zwei weitere (südfinnische) Seen hatten ein ausgeglichenes Biomasseverhältnis zwi-
schen Barsch und Plötze, während der überwiegende Teil der Seen (n = 18) von Plötzen 
dominiert wurde. 
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Bedeutung des Phytals für 0+-Fische < 4 cm 
Im Gegensatz zu Hechten, Güstern, Plötzen und Rotfedern, die in dieser Untersuchung zeit-
lebens (Hechte und Rotfedern) oder in ihren Juvenilstadien das Phytal signifikant über alle 
anderen Habitattypen präferierten, hatten Barsche, Bleie, Kaulbarsche, Maränen und Zander 
in dem mit Stellnetzen erfassbaren Längenbereich ≥ 4-5 cm keine Präferenz für das strukturell 
komplexe Phytal. Zahlreiche Untersuchungen haben jedoch gezeigt, dass die frühen Lebens-
stadien vieler europäischer Fischarten zur Räubervermeidung eine enge Litoralbindung mit 
Bevorzugung der komplex strukturierten Bereiche aufweisen (COPP 1990, DUNCAN & 
KUBEčKA 1995, PERSSON & CROWDER 1998, BROSSE et al. 2007). Deshalb soll nach-
folgend diskutiert werden, ob diese fünf Fischarten im Senftenberger See auch in den nicht 
betrachteten Larval- und frühen Juvenilstadien und somit in ihrer gesamten Ontogenese unab-
hängig von makrophytenstrukturierten Bereichen sein könnten. 
Die ersten 0+-Barsche wurden bereits Ende Juni mit Stellnetzen nachgewiesen; ab August 
hatte dann der Großteil der 0+-Barsche eine ausreichende Größe erreicht, um mit den Stell-
netzen erfasst zu werden. Für die nicht erfasste Larval- und Juvenilphase in den Monaten Mai 
bis Juli zeigten Bongonetzfänge, dass sich die Larven und frühen Juvenilstadien der Barsche 
zunächst vorwiegend im Pelagial des Senftenberger Sees aufhielten (MATTUKAT 2000). 
Diese frühe pelagische Phase ist vermutlich ontogenetisch fixiert und dauert einige Wochen 
(POST & MCQUEEN 1988). Sie endet mit dem ontogenetischen Habitatwechsel in litorale 
Habitate, wobei die Barschlänge zu diesem Zeitpunkt zwischen 10 mm (MATĚNA 1995) und 
30-40 mm (SCHARF et al. 2009) variiert. Dabei suchen die Barsche bevorzugt die dem Pela-
gial zugewandten uferferneren Litoralbereiche auf, um das pelagische Zooplankton effizient 
als Nahrungsressource nutzen zu können (RADKE 1998, LAUDE 2002). Die geringe Bedeu-
tung des Phytals für die Barsche < 5 cm wurde im Senftenberger See durch die Elektrobefi-
schungen, die Beobachtungen der Fischgemeinschaft der ufernahen Bereiche und die Nah-
rungsuntersuchungen bestätigt. Sowohl im Phytal als auch in den strukturarmen ufernächsten 
Flachwasserbereichen mit Wassertiefen ≤ 1,0 m wurden mit dem Elektrofischereigerät nur 
sehr vereinzelt Barsche < 5 cm nachgewiesen; die Beobachtung der ufernahen Fischgemein-
schaften führte ausschließlich zur Sichtung von Schwärmen juveniler Cypriniden. Bar-
sche < 5 cm traten auch nur sehr vereinzelt in der Nahrung piscivorer Fische auf, die im Phy-
tal gefangen wurden, während sie ein häufiger Nahrungsbestandteil piscivorer Fische waren, 
die sich im Flachen Litoral, im Tiefen Litoral oder im Pelagial Epilimnion aufgehalten hatten. 
Somit gibt es keine Hinweise auf eine besondere Bedeutung des Phytals für die frühen Le-
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bensstadien der Barsche. Auch als Laichhabitat sind die phytolithophilen Barsche nicht auf 
Vegetation angewiesen (BALON 1975). Sie bevorzugen zur Eiablage zwar komplexe Struktu-
ren wie Totholz oder submerse Makrophyten (THORPE 1977), können aber auch auf sandi-
gen oder schlammigen Substraten oder an steilen Betonufern mit Erfolg ablaichen (KUBEč-
KA & DUNCAN 1994, PROBST et al. 2009a). 
Die Bleie mit Längen von mindestens 8 cm hatten ihren Verbreitungsschwerpunkt in den bei-
den strukturarmen litoralen Habitattypen Flaches Litoral und Tiefes Litoral, die signifikant 
gegenüber dem Pelagial bevorzugt wurden. Die Bedeutung makrophytenstrukturierter Flach-
wasserzonen für Bleie < 8 cm kann aus den Untersuchungen im Senftenberger See nicht abge-
leitet werden, da weder bei den Elektrobefischungen noch bei den Befischungen mit Bongo-
netzen (MATTUKAT 2000) zwischen Bleien und den häufigeren Güstern differenziert wurde. 
Die Untersuchungen von MATĚNA (1995) im tschechischen Římov Reservoir zeigten, dass 
sich 0+-Bleie nur sehr unregelmäßig im ufernahen Litoral aufhielten und bereits frühzeitig in 
ihrer Ontogenese tiefere Zonen besiedelten. Im Bodensee präferierten 0+-Bleie die ufernächs-
ten strukturarmen Flachwasserbereiche gegenüber den etwas tiefer gelegenen, durch submerse 
Makrophyten strukturierten Litoralbereichen (STOLL et al. 2008). Es bestand keine Bezie-
hung zwischen dem Wasserstand und damit der Verfügbarkeit komplex strukturierter Habitate 
und der Jahrgangsstärke der 0+-Bleie im Juli und August (PROBST et al. 2009b). Einen wei-
teren Hinweis auf die geringe Bedeutung von struktureller Komplexität für die frühen Alters-
stadien von Bleien liefert die hohe Abundanz von Bleien in sehr nährstoffreichen, makrophy-
tenarmen Flachseen (LAMMENS 1989, PERROW et al. 1999, MEHNER et al. 2004). Eine 
enge Bindung von 0+-Bleien an makrophytenstrukturierte Litoralbereiche ist somit auch für 
Bleie < 8 cm nicht anzunehmen.  
Bleie nutzten im Senftenberger See das Phytal jedoch als Laichhabitat, wie die Aggregationen 
laichreifer Bleie im Frühjahr 1997 und 1998 an den Messstellen des Phytals zeigten. Das Vor-
handensein submerser Makrophyten könnte deshalb für eine erfolgreiche Eiablage und -
entwicklung von Bedeutung sein. Aufgrund ihrer Zugehörigkeit zur phytolithophilen Laich-
gilde (BALON 1975) sind Bleie nicht generell auf submerse Makrophyten als Laichsubstrat 
angewiesen, sondern können vielerlei Arten von Substraten wie beispielsweise überflutete 
terrestrische Vegetation, Steine oder Kies nutzen (MATĚNA 1995, KOTTELAT & FREYHOF 
2007, PROBST et al. 2009b). Von hoher Bedeutung scheint hingegen die Biofilmbedeckung 
des Substrates zu sein, wie die Untersuchung von PROBST et al. (2009b) zeigte, in der die 
Eientwicklung von Bleien in frisch überfluteten Bereichen aufgrund des dort noch nicht vor-
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handenen Biofilms erheblich erfolgreicher verlief als in dauerhaft wasserbedeckten Berei-
chen. Die Bedeckung des Laichsubstrates mit Biofilm verschlechterte sowohl die Haftung der 
Eier am Substrat als auch die Überlebensrate der Eier während der Eientwicklung. PROBST 
et al. (2009b) vermuten, dass in Seen, in denen es (wie im Senftenberger See) nicht zu starken 
Wasserstandsanstiegen kurz vor der Laichzeit der Bleie kommt, die jungen Sprosse submerser 
Makrophyten aufgrund ihres nur gering ausgeprägten Biofilms eine wichtige Funktion als 
Laichsubstrat erfüllen können.  
Kaulbarsche erreichten in ihrem ersten Lebensjahr bereits im Juli eine Länge von 4-5 cm und 
konnten dementsprechend mit den eingesetzten Stellnetzen nachgewiesen werden. Bereits mit 
dieser Größe mieden sie das Phytal. Auch bei der regelmäßig durchgeführten Elektro-
befischung des Phytals wurden keine Kaulbarsche gefangen. Bei den Bongonetzzügen zur 
Untersuchung der Verteilungsmuster der Fischlarven und 0+-Fische traten Kaulbarschlarven 
und frühe Juvenilstadien am häufigsten in den tief geschleppten Bongonetzen (Wassertiefe 4-
4,5 m) im Epilimnion des Pelagials oder im Tiefen Litoral auf. Im Phytal erfolgten keine 
Nachweise (F. Mattukat, pers. Mitt.).  
Für die Fortpflanzung sind Kaulbarsche ebenfalls nicht zwingend auf Vegetation angewiesen. 
Sie laichen auf Stein-, Kies und Sandgrund, gelegentlich auch an Wasserpflanzen (BAUCH 
1961, BALON 1975, HÖLKER & THIEL 1998). Sogar an den steilen Betonufern der Londo-
ner Trinkwasserreservoire gelingt ihnen eine erfolgreiche Reproduktion (KUBEčKA & 
DUNCAN 1994). 
Die Maräne ist aufgrund ihrer litho-pelagophilen Fortpflanzung (BALON 1975) und ihrer 
spezialisiert zooplanktivoren Ernährung (HAMRIN 1983) auch in ihren frühen Lebensstadien 
nicht an aquatische Vegetation gebunden. Abgesehen von einer kurzen Phase nach dem 
Schlupf, in der sich die Larven manchmal im zeitigen Frühjahr im Litoral konzentrieren 
(HUUSKO & SUTELA 1997), lebt die Kleine Maräne zeitlebens im Pelagial (BAUCH 
1961). 
Zander wurden ab einer Totallänge von 8 cm mit Stellnetzen nachgewiesen. Dabei hatten die 
kleinsten Zander ihren Verbreitungsschwerpunkt im Flachen Litoral und im Tiefen Litoral, 
während das Phytal gemieden wurde. Auch für die mit Stellnetzen nicht erfassten jüngeren 
Lebensstadien kam dem Phytal keine Bedeutung zu. Zanderlarven sowie die frühen Juvenil-
stadien wurden im Senftenberger See hauptsächlich im Flachen Litoral, im Tiefen Litoral und 
im Pelagial Epilimnion, aber nur in geringen Abundanzen im Phytal gefangen (F. Mattukat, 
pers. Mitt.). Bei den ufernahen Befischungen mit dem Elektrofischereigerät traten Zander 
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weder im Phytal noch in den ufernahen Bereichen des Flachen Litorals auf. Auch für die Ei-
ablage sind Zander nicht auf ein Phytal angewiesen. Die Eiablage erfolgt generell in Wasser-
tiefen zwischen 1 m und 8 m in ein Nest, das manchmal aus pflanzlichem Material besteht 
(LAPPALAINEN et al. 2003). 
Somit sind Barsche, Kaulbarsche, Maränen und Zander zu keinem ontogenetischen Zeitpunkt 
auf das Vorhandensein eines Phytals angewiesen. Für Bleie ist hingegen nicht auszuschließen, 
dass das Phytal eine wichtige Funktion als Laichhabitat erfüllt.  
4.2.1.3 Seemorphologie 
Die Möglichkeit einer Habitatsegregation zwischen verschiedenen Arten oder Größenklassen 
einer Art nimmt mit steigender Habitatheterogenität zu. Letztere kann in Seen durch makro-
phytenbedingte strukturelle Komplexität, aber auch durch eine Tiefenvariation innerhalb des 
Litorals erreicht werden. Der Senftenberger See verfügte im Untersuchungszeitraum nur in 
sehr wenigen Bereichen über strukturbildende submerse oder emerse Makrophytenbestände. 
Dafür besitzt er aber im Bereich der Insel eine stark ausdifferenzierte Uferlinie (vgl. Abb. 5). 
Auch die Tiefenvariation ist sehr hoch. Hierdurch wechseln sich innerhalb des Litorals flache-
re und tiefere Bereiche ab.  
Wie die stark unterschiedliche Größenklassenzusammensetzung im Tiefen Litoral und im Fla-
chen Litoral zeigt, ermöglichte die Tiefenvariation innerhalb des Litorals eine Habitat-
segregation zwischen verschiedenen Größenklassen der Barsche und Plötzen. Das Tiefe Lito-
ral war ein bedeutendes Habitat für adulte Barsche und Plötzen. Daneben war es das Haupt-
habitat der Zander und Kaulbarsche. Es wies von allen Habitattypen den höchsten Anteil an 
piscivoren Fischen auf. Aus der Höhe der Einheitsfänge ist ersichtlich, dass das Tiefe Litoral 
eine vergleichbar hohe Fischbiomasse wie das Phytal und das Flache Litoral ernährte. Somit 
ermöglichte die Tiefenvariation im Senftenberger See eine Habitatsegregation, die in Flach-
seen vermutlich nur durch eine hohe strukturelle Komplexität zu erreichen wäre.  
Die Wachstumsgeschwindigkeiten der juvenilen Plötzen und Barsche deuten darauf hin, dass 
beide Arten von der Habitatsegregation der verschiedenen Größenklassen profitierten. Die 
Barsche zeigten im Senftenberger See ein durchgängig schnelles Wachstum (vgl. Kap. 
4.2.1.1). Das Wachstum der Plötzen war im Vergleich zu anderen norddeutschen Seen 
(MÜLLER 1952, BAUCH 1961, ARZBACH 1997, RADKE 1998, LAUDE 2002) im ersten 
Lebensjahr zwar leicht unterdurchschnittlich, ab dem zweiten Lebensjahr aber überdurch-
schnittlich. So erreichten Plötzen in 58 norddeutschen Seen im dritten Jahr eine durchschnitt-
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liche Länge von 9 cm (BAUCH 1961). Die gut wachsenden Plötzen im mesotrophen Werbel-
linsee in Brandenburg erreichten mit drei Jahren eine Länge von 12,7 cm (RADKE 1998). Im 
Senftenberger See waren dreijährige Plötzen durchschnittlich 14,7 cm lang.  
Der jährliche Zuwachs der Plötzen nahm im Senftenberger See bis zur Vollendung des dritten 
Lebensjahres kontinuierlich zu und fiel danach asymptotisch ab. Die Zunahme im zweiten 
und dritten Lebensjahr spiegelt die zunehmend stärkere Nutzung der Nahrungsressourcen in 
den offenen Habitaten des Flachen Litorals wider. Im ersten Lebensjahr suchten die Plötzen 
aufgrund des hohen Prädationsdrucks überwiegend das Phytal und damit ein wenig profitab-
les Nahrungshabitat auf (PERSSON & EKLÖV 1995, WINFIELD 1986, DIEHL 1988). Die 
ohnehin geringe Profitabilität des Phytals als Nahrungshabitat für Plötzen war im Senftenber-
ger See aufgrund seiner äußerst geringen Ausdehnung und der hieraus resultierenden hohen 
Fischdichte mit der Konsequenz einer starken Nahrungskonkurrenz noch weiter reduziert. Mit 
zunehmender Größe nutzten die Plötzen vermehrt die offenen Bereiche (Flaches Litoral). 
Obwohl sie in den ersten beiden Lebensjahren das Flache Litoral fast nur in den Dämme-
rungsphasen und eventuell nachts aufsuchten, wuchsen sie ab dem zweiten Lebensjahr bereits 
überdurchschnittlich schnell. Dies ist ein Indiz dafür, dass das Flache Litoral ein sehr profi-
tables Nahrungshabitat für die juvenilen Plötzen war. Eine Ursache hierfür war sicherlich die 
verringerte Nahrungskonkurrenz als Folge der Nutzung des Tiefen Litorals durch die größeren 
Barsche und Plötzen.  
Vergleichende Untersuchungen von sechs Seen in Wisconsin (USA) zeigten ebenfalls eine 
hohe Bedeutung der Tiefenvariation im Litoral für die Habitatsegregation innerhalb der 
Fischgemeinschaft (BENSON & MAGNUSON 1992). Für mittel- und nordeuropäische Seen 
ergab die Analyse der Fischgemeinschaften, dass flache und tiefe Seen unterschiedliche cha-
rakteristische Fischgemeinschaften aufwiesen (MEHNER et al. 2004b, 2005, 2007b). Die 
tiefen Seen unterschieden sich von den flachen Seen auch nach Ausschluss der mit der See-
morphologie korrelierten Produktivitätsunterschiede nicht nur durch das zusätzliche Auftreten 
kaltstenothermer Fischarten wie der Kleinen Maräne oder der Quappe (Lota lota), sondern 
auch in den Abundanzverhältnissen der Fischarten, die in beiden Seetypen auftraten 
(MEHNER et al. 2005). Es ist anzunehmen, dass die beobachteten Unterschiede in der Fisch-
gemeinschaft zumindest teilweise durch die mit steigender Seetiefe zunehmende Habitat-
heterogenität und die hierdurch ermöglichte Nischentrennung zwischen verschiedenen Arten 
und Altersstadien zu erklären ist. Die Vermeidung intra- und interspezifischer Konkurrenz 
durch die Nahrungsnischentrennung zwischen verschiedenen Größenklassen der Barsche und 
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Plötzen beschrieben KAHL & RADKE (2006) für eine große und tiefe mesotrophe Talsperre 
und HORPPILA et al. (2000) für einen großen südfinnischen See. Eine mit steigender mittle-
rer Seetiefe zunehmende Nahrungsnischentrennung zwischen verschiedenen Größenklassen 
der Barsche könnte auch die Ursache dafür sein, dass in den überwiegend flachen dänischen 
Seen die Barschbiomasse mit steigender mittlerer Tiefe zunahm (JEPPESEN et al. 2000). 
Grundvoraussetzung für die Nutzung des Tiefen Litorals als Habitat ist, dass es die Tempe-
raturansprüche der Fische erfüllt und eine ausreichende Sauerstoffkonzentration aufweist. 
Aufgrund ihrer hohen Bedeutung für die Fische stehen diese beiden abiotischen Faktoren 
vermutlich am Anfang der hierarchischen Entscheidungsfindung von Fischen bei der Habi-
tatwahl (DIANA 1995, KRAUSE et al. 1998, MATTHEWS 1998). Aufgrund der Temperatur-
ansprüche der Perciden und Cypriniden bietet das Tiefe Litoral in gemäßigten Breiten nur 
dann einen attraktiven Lebensraum und damit die Möglichkeit zur Habitatsegregation gegen-
über kleineren Größenklassen, wenn es innerhalb des Epilimnions liegt. Die Sommerver-
teilung von Barschen ist üblicherweise auf den Temperaturbereich von 16°C bis 31°C be-
schränkt. Kaulbarsche haben vergleichbare Temperaturansprüche, Zander hingegen etwas 
höhere (HOKANSON 1977). Plötzen sind als eurytherme Fische (MACLEAN & 
MAGNUSON 1977) in den Sommermonaten ebenfalls weitgehend auf die epilimnischen 
Seebereiche beschränkt. Da die Epilimnionschichtdicke jedoch mit steigender Seefläche bzw. 
steigender effektiver Achsenlänge zunimmt (VENTZ 1974, zitiert in LAWA 1998), steigt auch 
die Möglichkeit zur Habitatsegregation innerhalb des Litorals mit zunehmender Seefläche an.  
Die Maräne war die einzige Fischart, die das Pelagial ganzjährig in allen Größenklassen nutz-
te. Als kaltstenotherme und zooplanktivore Fischart (HAMRIN 1983, 1986, WATERSTRAAT 
1990, BØHN & AMUNDSEN 1998) sind die Maränen sowohl aus physiologischen Gründen 
als auch zur Nahrungsaufnahme an den Lebensraum der im Sommer thermisch geschichteten 
tiefen Seebereiche gebunden. Von Juni bis August hielten sie sich ausschließlich im Bereich 
der beiden untersuchten tiefen Seebecken auf, wo die kleineren Maränen die gesamte Wasser-
säule nutzten. Maränen > 20 cm mieden hingegen vollständig Bereiche mit Wassertemperatu-
ren von mehr als 19°C, wodurch sie in den Sommermonaten nahezu ausschließlich auf das 
Hypolimnion beschränkt waren. Dieser Wert korrespondiert gut mit der oberen Temperatur-
grenze von 18°C, die HAMRIN (1986) als thermische Verbreitungsschwelle adulter Kleiner 
Maränen in schwedischen Seen beobachtete.  
Tagesperiodische Habitatwechsel zwischen dem Litoral und dem Pelagial führte nur ein sehr 
kleiner Anteil der Güster- und Plötzenpopulation durch. Rotfedern waren gänzlich auf die 
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Litoralbereiche beschränkt. Juvenile Barsche wurden sowohl tagsüber als auch nachts spora-
disch im Pelagial nachgewiesen, so dass es keine eindeutigen Hinweise auf tagesperiodische 
Wanderungen zwischen Pelagial und Litoral gibt.  
Für die geringe Ausprägung tagesperiodischer Horizontalwanderungen zwischen dem Litoral 
und dem Pelagial und die hieraus resultierende starke Entkopplung zwischen der litoralen und 
der pelagischen Fischgemeinschaft sind vermutlich drei Ursachen verantwortlich: (1) im Pe-
lagial war durch die Anwesenheit der dämmerungs- und nachtaktiven Zander der Prä-
dationsdruck höher als in den Seen, in denen abendliche Einwanderungen ins Pelagial statt-
finden, (2) die Maränen reduzierten die Zooplanktonbiomasse im Pelagial so effektiv, dass 
das Pelagial keinen nennenswerten Ernährungsvorteil bot, und (3) die Distanzen zwischen 
Phytal und Pelagial waren aufgrund der Seefläche so hoch, dass eine tagesperiodische Migra-
tion bioenergetisch unvorteilhaft war. 
Der große Einfluss von Zandern auf die Aktivitäts- und Verteilungsmuster seiner potenziellen 
Beutefische ist aus anderen Seen belegt (BRABRAND & FAAFENG 1993, HÖLKER et al. 
2007) und wurde bereits in Kapitel 4.2.1.1 erläutert.  
Maränen sind obligatorisch zooplanktivor (HAMRIN & PERSSON 1986) und aufgrund ihrer 
morphologischen Spezialisierung auf diese Nahrung vermutlich gegenüber Plötzen, Rotaugen 
und Barschen konkurrenzüberlegen (SVÄRDSON 1976). Die vergleichende Untersuchung 
von 115 schwedischen Seen zeigte, dass Plötzen in Seen, die auch Kleine Maränen beherberg-
ten, das Pelagial weniger nutzten als in Seen ohne Maränen (BEIER 2001). Die Zooplank-
tonuntersuchungen im Senftenberger See ergaben zwar, dass die Zooplanktonbiomasse in 
allen Untersuchungsmonaten mit Ausnahme des Septembers tagsüber im Epilimnion des Pe-
lagials höher war als im Flachen Litoral; jedoch wird die bioenergetische Profitabilität eines 
Habitats bei Fischen, die zur Räubervermeidung tagesperiodische Wanderungen durchführen, 
nicht nur durch die Nahrungsverfügbarkeit, sondern auch durch die energetischen Kosten des 
Habitatwechsels bestimmt. Letztere verhalten sich proportional zur zurückzulegenden Ent-
fernung. Deshalb machte wahrscheinlich die Kombination aus der Nahrungskonkurrenz durch 
die Maränen und den großen Distanzen zwischen den Habitaten tagesperiodische Wanderun-
gen bis ins Pelagial bioenergetisch unprofitabel, während diese bei einer höheren Nahrungs-
verfügbarkeit in Gewässern ohne Maränen oder bei einer geringeren Seefläche profitabel sein 
könnten. Die Entfernung zwischen den Messstellen im Pelagial und im Flachen Litoral be-
trug 500-2000 m, die Entfernung zwischen den Messstellen im Pelagial und im Phytal 1000-
2000 m. Die Untersuchungen von GLIWICZ et al. (2006) an fünf masurischen Seen unter-
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schiedlicher Größe haben gezeigt, dass sich nur wenige Plötzen bei tagesperiodischen Nah-
rungseinwanderungen in das Pelagial weiter als ungefähr 500 m vom Tagesrefugium im Lito-
ral entfernten.  
Der Anteil der Plötzen und Güstern, der im Senftenberger See ins Pelagial einwanderte, nahm 
mit steigender Körperlänge zu. Parallel zur Körperlänge sinkt allerdings sowohl der Energie-
aufwand für den Habitatwechsel als auch das Prädationsrisiko durch piscivore Fische, so dass 
sich hieraus keine eindeutigen Schlüsse auf die maßgebliche Ursache ziehen lassen.  
In der vorliegenden Untersuchung befanden sich die Messstellen im zentralen Bereich des 
Pelagials und somit in einer relativ hohen Entfernung vom Ufer. Es kann nicht ausge-
schlossen werden, dass Fischarten oder Größenklassen, die in diesem Bereich nicht nachge-
wiesen wurden, nicht dennoch die nicht beprobten ufernäheren Bereiche des Pelagials aufge-
sucht haben. So nutzte der Fischbestand im mesotrophen Lake Pareloup in Südfrankreich im 
Sommer tagsüber durchaus das Pelagial, bevorzugte dabei aber deutlich dessen ufernahen 
gegenüber den uferfernen Bereichen (BROSSE et al. 1999). Als sicher anzunehmen ist je-
doch, dass sich die Fischgemeinschaft des Pelagials mit zunehmender Seefläche vermehrt 
von der litoralen Fischgemeinschaft entkoppelt, wobei diese Entkoppelung vermutlich sowohl 
durch die Anwesenheit von Maränen als auch durch die Anwesenheit von Zandern verstärkt 
wird. 
4.2.2 Schlussfolgerungen  
(1) Strukturarme flache Litoralbereiche mit Wassertiefen ≤ 3 m erfüllten eine wesentlich 
wichtigere Funktion für die juvenile Fischgemeinschaft als zu erwarten gewesen wäre. 
Die numerischen Einheitsfänge im strukturarmen Flachen Litoral lagen in vergleichbarer 
Höhe wie im strukturell komplexen Phytal und wesentlich höher als im Tiefen Litoral oder 
im Pelagial. Das Flache Litoral diente juvenilen Barschen sowie juvenilen Plötzen, 
Güstern und Rotfedern als Nahrungshabitat. Während sich die juvenilen Barsche sowohl 
tagsüber als auch in den Dämmerungsphasen und/oder nachts an allen Messstellen des 
Flachen Litorals aufhielten, nutzten die juvenilen Cypriniden das Flache Litoral nur dann, 
wenn es in der Nähe der tagsüber als Refugium genutzten strukturell komplexen Litoral-
bereiche lag. Aus Sicht der juvenilen Fische war das Räuber : Beute-Verhältnis im Fla-
chen Litoral deutlich günstiger als im Tiefen Litoral oder im Pelagial Epilimnion. 
(2) Unter der Voraussetzung, dass die im Senftenberger See vorgefundene Bindung der juve-
nilen Barsche und Plötzen an makrophytenstrukturierte Bereiche repräsentativ für me-
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sotrophe Seen ist, profitieren Plötzen stärker von Makrophytenbeständen als Barsche. 
Dieses Ergebnis steht im Widerspruch zu der verbreiteten Annahme, dass die strukturelle 
Komplexität der Makrophytenbestände ein Schlüsselfaktor für den Erfolg von Barschen in 
mesotrophen Seen ist (z. B. CHRISTENSEN & PERSSON 1993, PERSSON & 
CROWDER 1998, SCHEFFER 1998, PERROW et al. 1999) und wirft damit ein neues 
Bild auf die Barsch-Plötze-Interaktionen in mesotrophen Seen. 
(3) Die Ergebnisse der vorliegenden Untersuchung lassen den Schluss zu, dass die Habitat-
wahl der juvenilen Plötzen und Güstern maßgeblich durch Räubervermeidung („low 
risk/low gain“), die Habitatwahl der juvenilen Barsche hingegen maßgeblich durch die 
Optimierung der Nettoenergieaufnahme bestimmt wurde („high risk/high gain“). Beide 
Strategien erwiesen sich im Senftenberger See auf Populationsebene als erfolgreich, was 
das schnelle Wachstum beider Fischarten und ihre Co-Dominanz (bezogen auf die Bio-
masse) belegen. Die Barsche unterlagen in ihrem ersten Lebensjahr zwar einem starken 
Prädationsdruck, erreichten durch ihre hohe Nettoenergieaufnahme aber ein so schnelles 
Wachstum, dass sie bereits im zweiten Lebensjahr piscivor wurden und im dritten Lebens-
jahr ein funktionales Refugium vor der Prädation durch Barsche und Hechte erreichten. 
Die Plötzen waren hingegen sehr erfolgreich in der Räubervermeidung und erzielten ab 
dem zweiten Lebensjahr ein gutes Wachstum. Da die juvenilen Plötzen und Güstern stär-
ker auf Refugien angewiesen waren als Barsche, ist anzunehmen, dass eine weitere Ver-
ringerung des Flächenanteils strukturell komplexer Habitate den Erfolg der Plötzen und 
Güstern und damit ihren Anteil am Fischbestand verringern würde. 
(4) Die ausgeprägte Tiefenvariation innerhalb des Litorals des Senftenberger Sees ermög-
lichte eine Habitatsegregation zwischen verschiedenen Arten und Größenklassen. Hier-
durch verringerte sich sowohl die inter- und intraspezifische Konkurrenz als auch der Prä-
dationsdruck in den flacheren strukturarmen Bereichen. Da eine vertikale Habitat-
segregation innerhalb der Benthalhabitate aufgrund der Temperaturansprüche der Perciden 
und Cypriniden nur innerhalb des Epilimnions möglich ist und die Epilimnionschichtdicke 
mit steigender Seefläche bzw. steigender effektiver Achsenlänge zunimmt, vergrößert sich 
die Möglichkeit zur Habitatsegregation innerhalb des Litorals sowohl mit steigender Tie-
fenvariation als auch mit steigender Seefläche. 
(5) Die Hypothese, dass die Abundanz piscivorer Fische kausal mit der Abundanz submerser 
Makrophyten korreliert ist (PERSSON & EKLÖV 1995, DIEHL & KORNIJÓW 1998), 
hat keine Bestätigung gefunden. Es ist generell anzuzweifeln, dass diese Hypothese für 
mesotrophe Seen, in denen Barsche die häufigste piscivore Fischart sind, zutrifft. Die Er-
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gebnisse der vorliegenden Untersuchung deuten darauf hin, dass piscivore Barsche in me-
sotrophen Seen vor allem von der geringen Trübung profitieren. Strukturarmut fördert pis-
civore Barsche ebenso wie Zander sogar, indem ihre Beutefische keine Refugien finden. 
Eine Grundvoraussetzung für eine hohe Abundanz piscivorer Fische in strukturarmen me-
sotrophen Seen ist vermutlich eine hohe Habitatheterogenität als Folge einer großen See-
fläche und hohen mittleren Tiefe. Diese gewährleistet die erforderliche Nahrungsni-
schentrennung zwischen den verschiedenen Größenklassen piscivorer Fische. 
(6) Die Fischgemeinschaften des Litorals und des Pelagials waren weitgehend voneinander 
entkoppelt. Nur ein sehr kleiner Teil der Fischgemeinschaft führte tagesperiodische Wan-
derungen zwischen Litoral und Pelagial durch. Die Ursache für diese starke Entkopplung 
liegt vermutlich in der Kombination aus der großen Seefläche und den damit verbundenen 
weiten Distanzen zwischen den Habitattypen, dem Prädationsrisiko durch die Zander und 
der starken Nahrungskonkurrenz im Pelagial durch die Maränen. 
(7) Die drei Fischarten Blei, Kaulbarsch und Zander profitieren aufgrund ihrer Präferenz für 
offene Habitate vermutlich von der Strukturarmut in Braunkohletagebauseen. Kaulbar-
schen und Bleien bieten die strukturarmen Litoralbereiche bessere Nahrungshabitate als 
von Makrophyten strukturierte Bereiche. Zander werden durch die Strukturarmut geför-
dert, da die strukturarmen Litoralbereiche Beutefischen keine Refugien bieten und somit 








In den neuen Bundesländern wurde die Braunkohleförderung seit 1990 stark reduziert. Durch 
die Flutung der stillgelegten Tagebaue entstehen zahlreiche Tagebauseen im Mitteldeutschen 
und im Lausitzer Braunkohlerevier. Der überwiegende Teil der neu entstehenden Wasser-
fläche entfällt dabei auf große, geschichtete, oligo- oder mesotrophe Seen. Sie weisen zwei 
Merkmale auf, in denen sie sich grundlegend von den natürlichen Seen des Norddeutschen 
Tieflands unterscheiden: 
Zahlreiche Tagebauseen sind entweder geogen versauert oder weisen ein latentes Versaue-
rungspotenzial auf. Für die fischereiliche Bewirtschaftung dieser Seen ist deshalb die Kennt-
nis der kritischen pH-Werte für verschiedene Altersstadien einheimischer Fischarten von ho-
her Bedeutung. Bisherige Untersuchungen zur Säuretoleranz von Fischen wurden jedoch fast 
ausschließlich vor dem Hintergrund der Versauerung von schwach gepufferten Weichwasser-
seen und –flüssen durch atmosphärische Deposition durchgeführt. Die dort ermittelten kriti-
schen pH-Werte lassen sich aber aufgrund der völlig anderen hydrochemischen Bedingungen 
nicht ohne weiteres auf die elektrolytreichen Tagebauseen übertragen.  
Typische morphologische Charakteristika der Tagebauseen sind teilweise ausgedehnte sandige 
Litoralbereiche sowie ausgeprägte Tiefenunterschiede auf kleinstem Raum. Die sandigen Li-
toralbereiche pH-neutraler Tagebauseen werden häufig nur langsam und spärlich durch emer-
se und submerse Makrophyten besiedelt, so dass hier die in natürlichen nährstoffarmen Seen 
häufig auftretende hohe strukturelle Komplexität fehlt.  
Ziel der vorliegenden Arbeit war es, Erkenntnisse darüber zu erlangen, welche Fischgemein-
schaft sich unter diesen speziellen Bedingungen der Braunkohletagebauseen ausbildet, wie sie 
strukturiert ist, und welche intra- und interspezifischen Wechselwirkungen auftreten. 
Um Erkenntnisse über die Säuretoleranz einheimischer Fischarten unter den hydrochemischen 
Bedingungen der geogen versauerten Tagebauseen zu erlangen, wurde die Verteilung der Fi-
sche innerhalb eines natürlichen pH-Gradienten (pH 3,2-7,5) in einem Tagebausee der Lau-
sitz, dem Senftenberger See, analysiert. Ergänzend wurden die Auswirkungen einer unbeab-
sichtigten mehrmonatigen pH-Absenkung im gesamten See sowie einer weiteren pH-
Absenkung in einer weitgehend vom Wasseraustausch mit dem restlichen See abgeschlosse-
nen Bucht untersucht. Darüber hinaus wurden die Verteilung der Fische in einem zweiten par-
tiell versauerten (pH 4,3-6,8) Tagebausee und der Fischbestand eines permanent versauerten 




• Innerhalb des pH-Gradienten stieg mit sinkendem pH-Wert der Anteil der Barsche (Perca 
fluviatilis), Hechte (Esox lucius) und Rotfedern (Scardinius erythrophthalmus) in den 
Fängen, während der Anteil der Güstern (Blicca bjoerkna) und Plötzen (Rutilus rutilus) 
abnahm.  
• Die episodische mehrmonatige Versauerung des ansonsten neutralen Teils des Senften-
berger Sees auf pH 4,5-5,1 ermöglichte immer noch eine erfolgreiche Reproduktion der 
Hechte und Flussbarsche, während die Kleine Maräne (Coregonus albula) keinen Repro-
duktionserfolg hatte.  
• Ein Absinken des pH-Wertes auf 3,5 war auch für die säuretoleranten Fischarten Barsch, 
Hecht und Rotfeder letal.  
• Adulte Flussbarsche überlebten im permanent versauerten Olbasee bei pH 3,5-4,1 und 
einer sehr niedrigen Aluminiumkonzentration (0,02 mg/L) für mindestens zwei Jahre, 
pflanzten sich jedoch nicht erfolgreich fort. Dieser pH-Bereich stellt vermutlich bei den 
im Olbasee vorherrschenden Bedingungen hoher Calcium- und niedriger Aluminium-
konzentrationen, die den Säurestress mindern, die Untergrenze für das Überleben adulter 
und älterer juveniler Flussbarsche dar.  
• Sowohl die artspezifischen Unterschiede in der Säuretoleranz einzelner Fischarten als 
auch die kritischen pH-Untergrenzen wichen nicht systematisch von den publizierten Er-
gebnissen aus regenversauerten Weichwasserseen ab. Ich vermute, dass der Säurestress, 
den die erhöhte Aluminiumkonzentration in den Tagebauseen verursacht, durch die eben-
falls erhöhte Calciumkonzentration kompensiert wird. Allerdings traten in den Untersu-
chungsgewässern nur Aluminiumkonzentrationen ≤ 0,6 mg/L auf. Für versauerte Tage-
bauseen, in denen höhere Aluminiumkonzentrationen vorherrschen, wird eine geringere 
Säuretoleranz als in versauerten Weichwasserseen postuliert.  
Die Auswirkungen der Seemorphologie und Habitatstruktur auf die Fischgemeinschaft großer 
und strukturarmer mesotropher Tagebauseen wurden am Beispiel des Senftenberger Sees un-
tersucht, der über ausgedehnte strukturarme Litoralbereiche, aber nur sehr punktuell über ein 
durch Makrophyten strukturiertes Phytal verfügt. Hierzu wurden die Verteilungsmuster und 
Interaktionen der häufigsten Fischarten Blei (Abramis brama), Barsch, Güster, Hecht, Kaul-
barsch (Gymnocephalus cernuus), Kleine Maräne, Plötze, Rotfeder und Zander (Sander 
lucioperca) in sieben Probenahmekampagnen zwischen April und Oktober eines Jahres er-
fasst. Bei jeder Probenahmekampagne wurden zwischen 11 und 14 Messstellen mit Stell-




ten mit den sechs Habitattypen Phytal, Flaches Litoral, Tiefes Litoral, Profundal, Pelagial 
Epilimnion und Pelagial Hypolimnion alle im Senftenberger See vorhandenen Makro-
habitattypen ab. Zusätzlich zu der Erfassung der Fischverteilung wurden das Nährtierangebot 
(Zooplankton und Makrozoobenthos) und die chemisch-physikalischen Parameter in den ver-
schiedenen Habitattypen erfasst. Zur Quantifizierung der Räuber-Beute-Beziehungen wurden 
Nahrungsuntersuchungen an Barschen, Hechten und Zandern durchgeführt.  
• Numerisch wurde die Fischgemeinschaft des Senftenberger Sees von Barschen (45%), 
Plötzen (26%) und Maränen (15%) dominiert. Hinsichtlich der Biomasse stellten Barsche 
und Plötzen mit 30% bzw. 31% vergleichbar hohe Anteile, gefolgt von Zandern (13%) 
und Maränen (10%). 
• Über alle Untersuchungsmonate betrachtet ernährte sich ungefähr 30% der Fischbiomasse 
piscivor. Die Hauptbeutefische der Barsche, Zander und Hechte waren 0+-Barsche und 
Maränen, die beide einem starken Prädationsdruck ausgesetzt waren.  
• Hechte und Rotfedern hatten ihren Verbreitungsschwerpunkt zeitlebens im Phytal. Plötzen 
und Güstern zeigten in den prädationsgefährdeten Juvenilstadien ebenfalls eine enge Bin-
dung ans Phytal. Mit zunehmender Länge erweiterten sie ihren Lebensraum zunächst um 
das Flache Litoral und später um das Tiefe Litoral. Während adulte Güstern alle drei lito-
ralen Habitattypen in vergleichbaren Anteilen nutzten, verlagerten Plötzen mit zuneh-
mender Länge ihren Verbreitungsschwerpunkt vom Phytal über das Flache Litoral ins Tie-
fe Litoral. Barsche ≤ 10 cm verteilten sich gleichmäßig auf das Phytal und das Flache 
Litoral, während Barsche > 10 cm ihren Lebensraum um das Tiefe Litoral erweiterten, 
wohin sie mit zunehmender Länge auch ihren Verbreitungsschwerpunkt verlagerten. 
Kaulbarsche, Bleie und Zander hatten ihren Verbreitungsschwerpunkt in den struktur-
armen epilimnischen Benthalbereichen (Flaches Litoral und Tiefes Litoral), während der 
Aufenthalt der Maränen weitgehend auf die Habitattypen der tiefen Seebereiche (Pelagial 
Epilimnion, Pelagial Hypolimnion, Profundal) beschränkt war. 
• Von der Strukturarmut im Senftenberger See profitierten vermutlich besonders die drei 
Fischarten Blei, Kaulbarsch und Zander. Kaulbarschen und Bleien bieten die struktur-
armen Litoralbereiche bessere Nahrungshabitate als von Makrophyten strukturierte Berei-
che. Zander werden durch die Strukturarmut gefördert, da die strukturarmen Litoralberei-
che Beutefischen kaum Refugien bieten und sie somit in die offenen Bereiche zwingen, in 




• Die Fischabundanzen und -biomassen im strukturarmen Flachen Litoral waren mit denen 
im Phytal vergleichbar. Damit wies dieser Habitattyp eine wesentlich höhere Fischdichte 
und -biomasse auf, als aufgrund seiner im Vergleich zum Phytal sehr eingeschränkten 
Funktion als Refugium zu erwarten war. Während juvenile Barsche das gesamte Flache 
Litoral sowohl tagsüber als auch nachts als Habitat nutzten, wanderten juvenile Plötzen 
und Güstern nur in den Dämmerungsphasen und/oder nachts aus dem Phytal in die an die-
ses angrenzenden Bereiche des Flachen Litorals ein. Juvenile Plötzen und Güstern waren 
in ihrer Habitatwahl somit wesentlich stärker auf die strukturell komplexen Bereiche fi-
xiert als juvenile Barsche. Unter der Voraussetzung, dass diese im Senftenberger See vor-
gefundenen Verteilungsmuster repräsentativ für mesotrophe Seen sind, ist die Hypothese, 
dass die strukturelle Komplexität der Makrophytenbestände der Schlüsselfaktor für den 
Erfolg von Barschen in mesotrophen Seen ist, zu verwerfen. Die Alternativhypothese lau-
tet, dass Barsche in mesotrophen Seen vor allem von den guten Sichtverhältnissen profi-
tieren. 
• Als Ursache für die unerwartet geringe Nutzung des Phytals durch die juvenilen Barsche 
wird vermutet, dass der Habitatwahl juveniler Barsche eine andere Strategie zugrunde 
liegt als der Habitatwahl juveniler Plötzen und Güstern: Während der entscheidende Pa-
rameter für die Habitatwahl juveniler Barsche die Optimierung der Nettoenergieaufnahme 
ist („high risk/high gain“), wird die Habitatwahl juveniler Plötzen und Güstern vorrangig 
durch Räubervermeidung bestimmt („low risk/low gain“).  
• Beide Habitatwahlstrategien erwiesen sich als erfolgreich. Die juvenilen Plötzen waren 
sehr erfolgreich in der Räubervermeidung und erreichten ab dem zweiten Lebensjahr ein 
schnelles Wachstum. Obwohl im Senftenberger See nur 2% der Seefläche durch Makro-
phyten strukturiert war, war diese Fläche ausreichend, um einen Biomasseanteil der Plöt-
zen von 30% am Fischbestand und damit eine Co-Dominanz mit den Barschen zu errei-
chen. Die Barsche unterlagen zwar in ihrem ersten Lebensjahr einem hohen Prädations-
druck, erreichten aber dafür ein so schnelles Wachstum, dass sie bereits in ihrem zweiten 
Lebensjahr piscivor wurden und im dritten Lebensjahr ein funktionales Refugium vor der 
Prädation durch Barsche und Hechte erreichten.  
• Die ausgeprägte Tiefenvariation des Senftenberger Sees führte dazu, dass dieser sowohl 
großflächige Flachwasserbereiche mit Wassertiefen ≤ 3 m als auch ausgedehnte tiefere Li-
toralbereiche aufwies. Diese Tiefenvariation ermöglichte eine Habitatsegregation zwi-
schen verschiedenen Barsch- und Plötzengrößenklassen. Dabei ernährte das Tiefe Litoral 




sowohl die inter- und intraspezifische Konkurrenz als auch den Prädationsdruck im Fla-
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